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Al curso siguiente  tuve  la gracia o  la desgracia  (90‐10%,  respectivamente) de 
tener  como profesor de Ecología a alguien que  “algo”  sabía acerca de estos 
bichos. Para mi desgracia, en las prácticas de esa materia confundí una larva de 
insecto  con  un  rotífero  (¡¡¡¿cómo  iba  a  saberlo  si  aún  seguía  sin  ver 
ninguno?!!!). Quizás  por  este  “incidente”,  este  profesor  no me  seleccionó  a 
priori para colaborar con él. Finalmente (y tras dar algo la vara) claudicó y me 












microsatélites  (¡tampoco había  visto ninguno nunca!).  Sabiendo  la que  se  le 
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que  más  horas  me  ha  tenido  que  aguantar  en  un  mismo  espacio  (ya  sea 
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Chapter  4.  Re‐establishment  of  zooplankton  communities  in 















































Las  charcas  son  sistemas  excepcionalmente  ricos  en  términos  de 
biodiversidad,  facilitan  la  conexión entre diferentes  tipos de masas de 
agua y proveen de un gran número de servicios ecosistémicos como  la 
posibilidad  de  investigar  en  torno  a  ellos.  A  pesar  de  su  importancia 
ecológica,  este  tipo  de  sistemas  acuáticos  han  sufrido  y  sufren  una 
fuerte  presión  antrópica  que  deriva  en  numerosas  amenazas.  En  este 
escenario, ha  sido necesario el desarrollo de proyectos que  restauren 
estos  sistemas,  tratando  de  recuperar  las  características  ecológicas 
previas  a  su  degradación.  Durante  el  siglo  XX,  las  charcas  costeras 
mediterráneas sufrieron fuertes presiones, lo que llevó a la desaparición 
de  muchas  de  ellas.  Hoy  en  día  están  incluidas  como  Hábitats 
Prioritarios en la Directiva Hábitats de la UE, por lo que se han realizado 
numerosos  proyectos  de  restauración  en  este  tipo  de  sistemas.  Las 
charcas  restauradas  pueden  aportar  datos  útiles  para  comprobar 
hipótesis  ecológicas,  son  un  escenario  ideal  para  el  estudio  de  los 
patrones  y  procesos  que  rigen  la  colonización  y  estabilización  de  las 
comunidades.  Por  este  motivo  pueden  resultar  esenciales  para 




1986.  Otras  figuras  de  protección  de  este  espacio  son:  Humedal  de 
Importancia  Internacional  por  el  Convenio  Ramsar,  ZEPA  (Zona  de 





expuesta  a  una  alta  presión  antrópica  ya  que  sus  alrededores  están 
densamente poblados. Las actividades humanas reguladas actualmente 







Esta  barra  está  formada  a  su  vez  por  un  conjunto  de  dunas  y 
depresiones  interdunares.  Algunas  de  estas  depresiones,  que  pueden 
permanecer  inundadas  durante  largos  periodos,  formando  pequeñas 
charcas que  se  conocen  localmente  como malladas. Existen alrededor 
de 40 de estas charcas distribuidas a lo largo y ancho de La Devesa de El 
Saler.  Sus  principales  características  es  que  son  someras,  de  poca 
extensión  (menores  a  una  hectárea),  endorreicas  y  ligeramente 
salobres. La mayoría son además de carácter temporal aunque algunas 
tienen  un  carácter  permanente  ya  que  pueden  conectar  con  el  nivel 
freático. La dinámica de estas charcas depende mucho de  la cantidad y 
distribución anual de las lluvias, ya que éstas son el aporte fundamental 
para  el  llenado  de  las  temporales.  En  la  región  mediterránea,  las 
mayores  lluvias  se  dan  en  otoño  y  en  primavera,  mientras  que  los 
veranos  son  cálidos  y  secos  y  estas  charcas  temporales  permanecen 
secas. De  acuerdo  con  esto,  el  año  hidrológico  se  considera  desde  el 







transformaciones  durante  el  siglo  XX.  La mayor  de  ellas  se  dio  en  los 
años  1960  a  raíz  de  un  proyecto  de  urbanización  (Proyecto  de 
Ordenación y de Urbanización del Monte de La Devesa) que preveía  la 
construcción  de  un  paseo  marítimo,  edificios  de  apartamentos, 
alcantarillado,  aparcamientos  y  carreteras.  Todas  estas  acciones 
llevaron  a  la  destrucción  de  los  cordones  dunares  y  de  las malladas 
asociadas. Estas charcas  fueron artificialmente  rellenadas con  la arena 
de las dunas y otros materiales externos. En los años 1970, el aumento 
de  la conciencia ambiental y  la presión ciudadana  lograron paralizar el 
proyecto,  pero  no  fue  hasta  los  años  1990  cuando  se  desarrollaron 
políticas  para  intentar  recuperar  el  área  mediante  proyectos  de 
restauración. La restauración de las malladas consistió, en general, en el 
dragado de  los materiales que  se emplearon en  su  rellenado  artificial 




proyectos  a  gran  escala  que  intentaron  recuperar  toda  el  área  de  La 
Devesa  de  El  Saler.  El  primero  de  estos  proyectos,  promovido  por  el 







proyecto  de  restauración  finalizó,  cuando  las  últimas  malladas 
restauradas se llenaron de agua por primera vez.  
En este escenario natural con charcas de diferente hidrorégimen 
y  restauradas  en momentos  diferentes,  no  podíamos  dejar  pasar  una 
oportunidad  única  de  estudiar  los  procesos  antes  mencionados  de 
colonización  y  establecimiento  de  las  comunidades.  Para  ello, 
seleccionamos un total de 17 malladas: siete restauradas en 2007 (seis 
temporales  y  una  permanente),  cuatro  restauradas  en  2003  (tres 
temporales  y  una  permanente)  y  seis  restauradas  en  1998  (cuatro 
temporales  y  dos  permanentes).  Para  llevar  a  cabo  los  principales 
objetivos  de  la  tesis,  se  realizaron  muestreos  mensuales  de  estas 
malladas  seleccionadas  desde  octubre  de  2007  hasta mayo  de  2011. 
Cada muestreo  consistió básicamente  en  la medición de una  serie de 
parámetros ambientales y  limnológicos. En cada  laguna se midieron  in 
situ:  conductividad,  pH,  temperatura,  oxígeno  disuelto  y  profundidad. 
También se tomaron muestras de agua para, una vez en el  laboratorio, 
medir  clorofila  a  y  nutrientes  (amonio,  nitritos,  nitratos  y  fósforo 
reactivo disuelto). Además, en campo, se filtró un volumen determinado 
de  agua  para  obtener  las  muestras  de  zooplancton  integradas  de 
diferentes puntos de la laguna. Las muestras se fijaron para la posterior 
identificación y recuento de  los organismos en  laboratorio. También se 
recogieron  otras muestras  adicionales  para  cumplir  con  los  objetivos 
específicos de cada capítulo de la tesis.  
El principal objetivo de  la  tesis  fue el estudio de  los patrones y 






Las  especies  pioneras  son  aquellas  que  primero  colonizan  un 
hábitat y podrían tener un papel determinante en la configuración de las 
futuras  comunidades.  En  el  Capítulo  2  se  describen  las  especies 
zooplanctónicas  pioneras  en  las  malladas  de  reciente  restauración 
(2007) y se comparan con la riqueza regional del área el año previo a su 
restauración. Ya en el primer muestreo de estas malladas nuevas (a los 
15 días del primer  llenado),  alcanzan el 27% de  las especies descritas 
previamente en el área,  lo que nos  indica  la alta capacidad dispersiva y 
colonizadora de estos organismos. El grupo dominante, tanto en riqueza 
como en densidad,  fueron  los rotíferos. El alto número de especies de 
zooplancton  y  su  abundancia  en  algunas  de  las malladas  nuevas,  nos 
sugiere que no podemos descartar  la presencia de un banco de huevos 
remanente anterior a la restauración.  
El  carácter  somero  y  la  localización  costera de  las malladas  les 
otorga una marcada heterogeneidad ambiental entre ellas. Además, los 
procesos  de  restauración  en  diferentes  años,  les  confiere  un  valor 
añadido  para  que  esa  heterogeneidad  se  vea  incrementada.  Para 
detectar  las  fuentes  de  variación  en  el  gradiente  ambiental,  en  el 
Capítulo  3,  se  estudiaron  una  serie  de  variables  ambientales  durante 
cuatro  años.  Además  se  trataron  de  cuantificar  las  diferencias  entre 
malladas según su hidrorégimen y su edad de restauración. En términos 
generales, las malladas tendieron a perder conductividad, pH, oxígeno y 
profundidad  con  la  edad.  Estas  diferencias  entre  grupos  de  edad 




natural,  el  lavado  de  sales  y  el  incremento  de  la  descomposición  de 
materia  orgánica.  El  conocimiento  amplio  de  los  cambios  en  estos 
factores  locales  nos  ayudará  en  el  estudio  de  los  cambios  en  las 
comunidades de zooplancton. 
El  inicio del hidroperiodo en charcas temporales es el momento 
de máxima  emergencia  de  organismos  a  partir  de  la  eclosión  de  las 
formas  de  resistencia  y  el  momento  en  el  cual  las  comunidades 
comienzan a  reestablecerse. En el Capítulo 4,  se  trata de  identificar  la 
composición  de  la  comunidad  en  nueve malladas  con  tres  edades  de 
restauración diferentes (1998, 2003 y 2007). Es un análisis detallado del 
primer mes del hidroperiodo en el que  se observa claramente que  los 







Las  charcas  de  reciente  restauración  son  unidades  casi 
experimentales  que  nos  permiten  el  estudio  de  la  sucesión  de  las 
comunidades  de  zooplancton  desde  su  inicio.  En  el  Capítulo  5,  se 
monitorizaron  mensualmente  los  cambios  ambientales  y  en  la 
comunidad de una mallada desde  su primer hidroperiodo, en octubre 
de 2007, hasta cuatro años después. Durante ese mismo tiempo, otras 
dos malladas  también  fueron monitorizadas  con  la misma  frecuencia. 




fuente  de  información  acerca  de  los  cambios  ambientales  y  de  la 
relación de éstos con los cambios en las comunidades zooplanctónicas y 
con la edad de las charcas. La restauración ejerció un fuerte efecto en la 




La  colonización  también  se  puede  estudiar  en  charcas  nuevas 
desde una perspectiva genético‐poblacional con organismos modelo. En 
el  Capítulo  6,  se  caracterizaron  genéticamente  durante  tres  años  dos 
poblaciones  colonizadoras  de  Daphnia  magna  provenientes  de  dos 
malladas de reciente creación. El proceso colonizador de este cladócero 
partenogenético cíclico  se da en  tres pasos:  fundación de  la población 
por  los colonizadores  iniciales,  llegada de  los  inmigrantes secundarios y 
finalmente  consolidación  de  la  estructura  poblacional.  En  ambas 
malladas encontramos un bajo número de colonizadores, seguido por el 
establecimiento  de  inmigrantes  secundarios.  Un  descenso  en  la 
diferenciación  genética  entre malladas  con  el  tiempo  nos  indica  que  
hubo  un  ligero  aumento  del  intercambio  génico.  El  último  año  se 
consolida  dicha  diferenciación  demostrando  por  primera  vez  en  un 
ambiente  natural  la  Hipótesis  de  la Monopolización.  Estos  resultados 
apuntan a  la  importancia de  la dispersión,  los efectos  fundadores y  la 
selección natural en las poblaciones zooplanctónicas. 
En  el  proceso  colonizador,  las  especies  que  llegan  al  nuevo 
hábitat deben ser capaces de  tolerar sus condiciones abióticas  locales, 




caso  de  las  especies  sexuales,  una  pareja  para  reproducirse  y  lograr 
establecerse  con  éxito.  Tanymastix  stagnalis,  es  un  anostráceo 
estrictamente  sexual  cuya  población  se  encuentra  restringida 
actualmente a una sola de  las malladas de La Devesa de El Saler. En el 
Capítulo  7  se  trata  de  discernir  el  porqué  de  su  exclusividad  en  esta 
mallada mediante cuatro años de muestreos y experimentos de campo. 
La  conductividad  resultó  ser el  factor determinante para  la eclosión  y 
supervivencia  de  la  especie.  Muchas  de  las  malladas  vecinas, 
principalmente  las  de  reciente  creación,  tienen  una  conductividad 
superior a la que el anostráceo puede eclosionar o incluso sobrevivir, de 
ahí  que  la  especie  no  haya  ampliado  su  distribución  en  el  área.  La 
inminente desaparición de la especie en el área, nos hace sugerir ciertas 
medidas  de  conservación  como  su  translocación  a  aquellas malladas 
cuyas condiciones le resulten idóneas. 
En  las zonas húmedas de nuestra área de estudio habitan otros 
invertebrados  ciertamente  más  molestos  y  que  vienen  siendo 
históricamente  un  vector  de  enfermedades.  Parte  del  zooplancton 
comparte hábitat y comportamiento alimenticio con larvas de mosquito. 
En  la  lucha  contra  el  mosquito    se  utiliza  ampliamente  un  biocida 
biológico, Bacillus thuringiensis var. israelensis (Bti) por ser considerado 
inocuo  frente  a  las especies no diana.  En el Capítulo 8,  se escogieron 
algunas especies que  son  generalmente muy  abundantes en malladas 
temporales.  Estas  fueron,  dos  especies  de  copépodos  ciclópidos,  en 
estadío  naupliar  y  adulto,  y  tres  especies  de  cladóceros,  todas 
provenientes de poblaciones naturales de  La Devesa de  El  Saler. Bajo 




concentraciones  diferentes  de  Bti  para  valorar  si  podrían  ser 
susceptibles  a  su  efecto  tóxico.  A  pesar  de  la  alta  variabilidad  de 
respuestas  entre  especies  y  dentro  de  una  misma  especie,  no  se 
pudieron  atribuir  efectos  tóxicos  importantes  al  Bti  y  por  tanto, 
tampoco relevantes efectos adversos a nivel de comunidad.  

























































































usually  comes  from  precipitation,  from  run‐off  from  their  often  small 
and  discrete  catchment,  and/or  from  the  groundwater  table.  The 
temporality  of  the  aquatic  phase,  soil  type,  nature  of  the  underlying 
rocks and physicochemical characteristics of the water play a major role 
in  the  ecological  diversity  of  these water  bodies  (Grillas  et  al.,  2004). 
They  allow  the  development  of  specialized  plant  and  animal 
communities  which  depend  upon  them,  and  support  a  considerable 
number of rare and endemic species. For this reason, temporary ponds 
are  actually  recognized  as  great  contributors  to  the maintenance  of 
global  biological  diversity  (Williams  et  al.,  2004,  Biggs  et  al.,  2005) 
having also socio‐economic, educational, scientific and cultural inherent 
values (Grillas et al., 2004). Despite all these benefits, temporary pools 
have  been  historically  damaged  and  subjected  to  unsustainable 
management  practices  which  have  led  to  their  overexploitation  and 
contamination  by  human  activities,  even  to  their  complete 
disappearance  (Williams et al., 2001; Oertli et al., 2005). Furthermore, 
they  have  been  often  neglected  and  under‐represented  in  the 






In  addition,  the  predicted  global  change  scenarios  will  make  them 
exceptionally  susceptible  due  to  their  hydrological  regimes,  highly 
dependent  on  rainfall  (Bailey‐Watts  et  al.,  2000;  Sala  et  al.,  2000; 
Brönmark and Hannson, 2002). For all these reasons, the development 









this  region,  with  dry  and  warm  summers,  explains  the  relative 
abundance  of  temporary  ponds  compared  with  permanent  ones. 
Mediterranean  temporary  ponds  harbor  great  biodiversity  including 
several  rare  or  threatened  species  of  plants  and  animals  listed  on 




European  Union  (Natura  code  3170,  92/43/CEE,  21  May  1992).  In 
addition,  some  small,  low nutrient ponds  can have a  relevant  role  for 






Water  availability  in Mediterranean  temporary  ponds  strongly 
depends on  seasonality of  rainfall  that  reaches a maximum  in autumn 
and  spring  and  drops  in  summer  (Bolle,  2003).  In  addition,  the wide 
range and high variance of diurnal, seasonal or  interannual fluctuations 
on  temperature  and  rainfall  events make  the Mediterranean  climate 
notoriously  unpredictable  (Blondel  and  Aronson,  1999).  Lower  and 
irregular rainfall together with higher temperatures are expected for the 
Mediterranean  areas  in predicted  global  change  scenarios  (Sala et  al., 
2000;  Bolle,  2003).  The  reduced  water  availability  makes  the 
Mediterranean  temporary  ponds  and  their  inhabitants  especially 
vulnerable  to  local extinctions  (Álvarez‐Cobelas et al., 2005; Blondel et 
al.,  2010).  In  addition,  prolonged  droughts  favor  the  shrub 
encroachment that could accelerate silting of ponds and eventually their 
disappearance (Grillas et al., 2004). 
Moreover,  the Mediterranean  coastal  fringe  has  been  densely 
populated through centuries and  it  is one of the greatest altered areas 
on  Earth, mostly  by  human  activities  that  demand  high  amounts  of 
water for different activities such as: urbanization,  industry, agriculture 
and  tourism  (Blondel et  al., 2010). Many Mediterranean wetlands  are 
associated  to  the  coastline,  they  are  progressively  being  damaged  by 
impacts  as:  overexplotation,  siltation,  pollution,  and  exotic  invasive 
species  (Blondel, 2006). As much as 30‐50 % of these coastal wetlands 








damp  or  wet  hollows  left  between  dunes  where  the  groundwater 
reaches  or  approaches  the  surface  of  the  sand  (Houston,  2008). 
Groundwater  flow  is  directed  towards  the  slack  and water  is  lost  by 
evapotranspiration  (Davy  et  al.,  2006).  In  the  Natura  2000  network, 
humid dune  slacks are  classified as  “Habitat  type 2190”. A  total of 42 
dune  slack  systems  have  been  described  in  the  Mediterranean 
biogeographical  region, which  take  up  8155  ha  (27.7 %  total  surface 




and  residential  development.  Sites  often  become  fragmented  by 
infrastructure  and  impacted  by  coastal  promenades,  reducing  the 




de  El  Saler  (Valencia,  Spain)  dunes;  expert‐led modelling was  used  to 
recreate  the  natural  mosaic  of  dunes  and  slacks  (locally  named 
malladas)  which  existed  before  its  destruction  in  the  1970s  for  a 







live suspended  in the water column (pelagic);  in shallow  lakes they are 
usually found close to the macrophytes or sediment. Except protozoans, 
the most common zooplankton groups  in fresh waters are rotifers, and 
two  groups  of  microcrustaceans;  cladocerans  and  copepods.  Other 
groups  such  as  anostracans  or  malacostracans  can  be  important  in 
specific systems (Antón‐Pardo and Armengol, 2014). In shallow sites, as 







longer  (Hairston  and  De  Stasio,  1988;  Hairston  et  al.,  1995;  Cáceres, 
1997; Frisch et al., 2014). This strategy allows them to disperse in time, 
bridging periods of environmental  suitability. Zooplankton groups may 
present  diverse  dormancy  forms:  diapausing  eggs,  quiescent  cysts  or 
anhydrobiotic  forms  (Cáceres,  1997).  Bdelloid  rotifers  are well  known 
for  their  ability  to  exhibit  anhydrobiosis  while  those  from  the  class 







Within  the  subclass  Copepoda,  the  order  Calanoida mainly  produces 
diapausing  eggs,  while  the  order  Cyclopoida  normally  enters  in 
dormancy  as  encysted  copepodite  or  adult  stages  (Dahms,  1995; 
Alekseev et al., 2007).  
When  favourable  conditions  return,  only  a  fraction  of  the 
diapausing  egg  bank  hatches  contributing  to  the  active  population 
growth. Another fraction remains viable in the sediments as a persistent 
egg bank that buffers bad years and spreads the risk of  local extinction 
(for  review  see  Brendonk  and  De  Meester,  2003).  The  egg  bank, 
analogous to plant seed banks, has  important  implications  for ecology, 
genetics and evolution of populations and represents an archive of the 







al.,  2002;  Audet  et  al.,  2013)  supports  the  high  dispersal  rates  of 
zooplankters  (Louette  and  De  Meester,  2005;  Scheffer  et  al.,  2006). 
Dispersal processes are mainly anemochory, hydrochory, and zoochory 
(endo and epi)  that  includes antropochory  (Incagnone et al., 2015 and 
references  therein).  Field  experiments  have  demonstrated  the 
importance of dispersal vectors such as wind (Cáceres and Soluk, 2002; 






Meutter  et  al.,  2008;  amphibians:  Bohonak  and  Whiteman,  1999; 
waterfowl: Figuerola and Green, 2002; Figuerola et al., 2010; mammals: 
Vanschoenwinkel  et  al.,  2008),  including  humans  (Waterkeyn  et  al., 





The  assemblage  of  zooplankton  communities  after  disturbance  (e.g., 
drought)  depends  on  regional  and  local  factors  (Caley  and  Schluter, 
1997). Dispersal  from other  sites and  recruitment  from  the propagule 
bank  are  the  key  processes  in  habitat  colonization  by  zooplankton 
(Brendonck and De Meester, 2003). However, the effective arrival does 
not  imply  the  successful establishment of organisms  in a new habitat. 
Once arrived, zooplankters should also survive the  local conditions and 




may  determine  the  future  development  of  communities  via  priority 
effects (Chase, 2003; Frisch and Green, 2007; Louette and De Meester, 
2007;  Louette  et  al.,  2008;  Allen  et  al.,  2011). When  early  colonizers 
affect  the  settlement  success  (invasion  resistance  via  competition)  of 










anthropogenic  disturbance  (Suding  and  Gross,  2006).  Restoration  of 
water  bodies  offers  the  opportunity  for  applied  research  as  they  are 
very  useful  in  testing  ecological  hypotheses  about  colonization  and 
establishment  of  zooplankton  communities  (De Meester  et  al.,  2005; 
Louette  et  al.,  2008;  Antón‐Pardo  and  Armengol,  2010;  Frisch  et  al., 
2012).  This  emerging  discipline  can  be  used  to  develop  good 
conservation  strategies and priorities  for aquatic habitats  (Beklioglu et 
al., 2007). In the case of silted ponds, the restoration implies digging the 




an  increase  in  habitat  complexity  will  occur  with  time,  showing  the 
importance  of  both  abiotic  and  biotic  local  factors  to  facilitate 
colonization  and  establishment  of  zooplankton  communities  in  the 









Some  abiotic  local  variables  are  considered  the  most  influential  in 
zooplankton composition  in shallow temporary ponds. They are mainly 
related  to  the water  permanence, morphological  features  and water 
chemistry  (Lampert  and  Sommer,  2007).  Number  and  length  of 
hydroperiods  play  and  important  role,  affecting  the  composition  and 
structure of biota  (Grillas et al., 2004; Antón‐Pardo et al., 2015). Other 
morphometrical factors include area and/or depth, which may favor the 
increase  in  species  richness  due  to  a  greater  habitat  heterogeneity 
(Frisch et al., 2006; Antón‐Pardo et al., 2013). Among chemical factors, 
conductivity  is  considered  a  key  variable  in  structuring  zooplankton 
communities,  since  some  species  do  not  tolerate  high  levels  of 
conductivity.  In  fact,  high  conductivity  levels  have  been  negatively 
correlated  with  species  richness  in  temporary  ponds  (Boronat  et  al., 
2001; Boix et al., 2007; Waterkeyn et al., 2008). The trophic state, here 




promote  shifts  in  communities  between  acid‐tolerant  species  to 
communities  dominated  by more  acid‐sensitive  species,  or  vice  versa 
(Walseng and Schartau, 2001). Temperature has been described as an 
important  hatching  stimulus  of  resting  eggs  of  zooplankton 





al.,  2009)  are  a  keystone  in  zooplankton  dynamics.  Oxygen 
concentration  in  water  is  highly  related  to  temperature,  both  being 
important parameters explaining spatial and temporal variation, mainly 
in  rotifers  (Armengol et al., 1998).  In addition, nutrient concentrations 
are  likely  affecting  zooplankton  assemblages  through  effects  on 





Besides abiotic  factors,  structure of  zooplankton  communities  strongly 
depends  on  interactions  between  organisms,  mainly  predation  and 
competition (Lampert and Sommer, 2007). Zooplankton competition for 
food  (quantity  and  quality)  has  been  shown  to  affect  the  life  history 
traits  of  populations  and  composition  of  communities  (Lynch,  1978; 
Nandini  et  al.,  2002;  Milbrink  et  al.,  2003).  In  general,  zooplankton 
interspecific competition is size‐dependent, since, under food limitation, 
the  largest  organisms  use  the  resources more  effectively  (Brooks  and 
Dodson, 1965; Declerck et al., 1997; Kreutzer and Lampert, 1999).  
Predation,  including  parasitism  is  also  important,  affecting  the 
trophic web  organization  (Cáceres  et  al.,  2014).  In  temporary  fishless 
ponds  (as  the  ones  here  studied),  macroinvertebrates  become 
















Another biotic  factor  affecting  zooplankton  communities  is  the 
microhabitat  complexity  related  to  vegetation  cover  (Batzer  and Boix, 
2016).  For  zooplankters  and,  even  their  predators,  plants  provide 
microhabitats to forage and refuge to hide from other predators (Batzer 
and Wissinger,  1996; González  Sagrario  et  al., 2008).  The presence of 
plants and consequently, the increment of periphyton (Antón‐Garrido et 




Many  temporary waters  are  breeding  places  for mosquito  larvae  that 
play an  important  role  in  vectoring pathogenic organisms  to man and 
animals  (Mulla,  1991).  In  recent  years,  Bacillus  thuringiensis  var. 
israelensis (hereafter Bti), has been used to keep mosquito populations 
under control (Boisvert and Boisvert, 2000). The wide‐spread use of Bti 




against  filter  feeding  mosquitos.  However,  studies  of  the  effects  on 
other  inhabitants  of  temporary  waters  are  scarce;  for  example,  the 
direct or indirect effects on zooplankton species are poorly investigated 
in comparison with those on benthic macroinvertebrates (Charbonneau 
et  al.,  1994;  Caquet  et  al.,  2011).  These  effects  need  to  be  defined, 
because zooplankters are very sensitive to changes in their environment 
and can be used as  indicators of  the ecological  status of water bodies 
(Jeppesen  et  al.,  2011).  Moreover,  the  increasing  trend  of  global 
warming is linked to the expanding distribution of mosquito species and 
their associated diseases  (Williams, 2006).  In  the past, many wetlands 
were desiccated  to  fight  against mosquito diseases but,  currently,  the 
creation and restoration of temporary ponds favor suitable local aquatic 
habitats  for  these vectors and  the new habitats  could be  target of Bti 
treatments. Therefore, it is important to investigate the possible effects 














communities of  the new ponds were described by monitoring  the  first 
flooding  period  after  restoration,  and  comparing  them  with  those 
species that were already present in the area.   
CHAPTER  3  portrays  the  environmental  framework  of  the  study 
area  including the 17 ponds object of this thesis.  It describes the main 
limnological variables and their changes over four years. It also attempts 
at  explaining  the  most  important  sources  of  variation  to  describe 
differences  among  the  study  ponds  and  its  relationship with  age  and 
hydroperiod. 
CHAPTER  4  identifies  the  differences  in  community  composition 
during  the  early  stages  of  community  re‐establishment  after  the 
summer  drought  (September‐October  2009)  among  nine  temporary 
ponds of three different restoration ages.  
CHAPTER 5 describes the four‐year succession of the zooplankton 
community  in  a  pond,  starting  from  its  restoration  and  addresses 
questions  related  to  this  process  by  comparing with  two  older  ponds 
studied in the same period. 
CHAPTER  6 genetically  quantifies  the  colonization  and 
establishment of one  species  in  two newly created ponds during  their 
first  three  years  after  restoration.  The model  organism  used was  the 
cladoceran Daphnia magna  as  it offers  the possibility  to  track  genetic 
changes during the colonization process due to the alternation of sexual 
and asexual phases. 
CHAPTER  7 combines  field  observations  and  laboratory 






determine  this  habitat  exclusiveness  and  prospects  the  possibility  of 
future  successful  establishment  in  similar  and  suitable  nearby  ponds, 
with further suggestions for its conservation at a local and wider scale.  
CHAPTER 8 evaluates the use of the biocide Bacillus thuringiensis 
var.  israelensis  over  non‐targeted  zooplanktonic  microcrustaceans 
collected from natural populations through laboratory experiments. The 
selected  species  are  common  in  our  study  area  and  therefore,  the 
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ideal  scenario  to  study  colonization  and  establishment  processes  in 
zooplankton.  Pioneer  species,  those  that  firstly  colonize, may  have  a 
determinant  role  in  the  community assemblage. This  study monitored 
six dune slacks that were restored in summer 2007 on their first flooding 
event  (October 2007). Main  limnological variables were measured and 
zooplankton  samples were  taken  in each pond. We  report on  the  first 
colonizers  of  these  newly  restored  habitats  and  discuss  about  their 




















them aquatics  (Fig. 1) which benefit  from  legal protection  status  since 
1986 (Decreto 89/1986, de 8 de julio). It was included in the Ramsar List 
as  a  Wetland  of  International  Importance  in  December  1989. 
Furthermore,  the  area  supports  a  rich  community  of  breeding  and 
wintering  waterbirds  and  is  part  of  the  Natura  2000  Network  as  a 
Special Protection Area  for birds  (Zona de Especial Protección para  las 
Aves  or  ZEPA,  Council  Directive  2009/147/EC)  and  a  Special  Area  of 
Conservation  (Lugar  de  Importancia  Comunitaria  or  LIC,  Council 
Directive  92/43/EEC).  The  Natural  Park  is  regulated  by  a  Natural 
Resources  Ordination  Planning  (Plan  de  Ordenación  de  los  Recursos 
Naturales, Decreto 96/1995) and by the Use and Management Planning 
(Plan  Rector  de Uso  y Gestión, Decreto  259/2004)  from  the  Regional 
Government.  Despite  it  is  nowadays  a  protected  area,  it  has  been 
exposed to high anthropic pressure for a long time, as it is very close to 
the city of Valencia and  its densely populated surroundings. Currently, 
the  regulated  human  activities  include  rice  cultivation,  fishing,  and 
hunting. 
One of these habitats included in the Natural Park is the Albufera 
Lake.  It  is  a  large  freshwater  coastal  lagoon  (approx.  2800  ha)  fed  by 
springs,  streams and  irrigation  channels;  the  Lake  is  fringed by a wide 
extension  of  rice  cultivation.  The  site  is  separated  from  the 
Mediterranean Sea by a moderately urbanized  sandbar of 14 km  long 





water  for  prolonged  periods  of  time  (i.  e.,  interdunal  ponds,  locally 
called malladas).  The oldest dunes,  far  from  the  sea,  are  settled by  a 
healthy Mediterranean scrub and forest dominated by Pinus halepensis, 
Pistacia  lentiscus, Quercus  coccifera  and  including  some  specimens  of 
Juniperus spp. (Fig. 2a). The youngest dunes are mobile and closer to the 








distributed all along  the described area  (Fig.1). This  typology of ponds 
was  catalogued  in  the Habitats Directive  (92/43/EEC)  as  “Humid dune 
slacks (Code 2190)”. These malladas are endorheic, shallow and slightly 
brackish. Their  size  is  small, with a maximum  surface of generally  less 
than one hectare. Most of  them are  temporary, although,  some were 
excavated  deeper  to  connect  with  the  phreatic  layer  in  order  to 
maintain  the  water  column  during  the  whole  year.  Those  that  are 
permanent harbor  fish populations whereas  the  temporary ponds  are 
fishless.  Since  these  ponds  fill  up  with  rain,  annual  hydrodynamics 
depend mostly on  rainfall.  In  the Mediterranean  region, major  rainfall 












Turia  flooded  the  city of Valencia. One decade  later, an urban project 
(Proyecto  de Ordenación  y  de Urbanización  del Monte  de  La Devesa) 
was approved. The main objective was the intensive urbanization of the 
sand bar with the construction of a seashore front, buildings, a sewage 
system,  parking  and  roads  (Fig.  2b,  c).  All  these  actions  involved 
flattening, which  resulted  in an almost complete disappearance of  the 
dunes  closer  to  the  coastline,  together with most  of  their  associated 
ponds.  Some  other  areas  of  the  sand  bar  were  also  affected.  Most 
malladas were artificially silted with sand from the dunes or sludge from 
the flooding of the city.  
At  the  late  seventies, after political  changes  in Spain and given 
the pressure of social and environmental movements, the urban project 
was  paralysed.  But  not  until  the  90’s  did  the  European,  national  and 











Figure  1.  Left:  location of  the  study  area  in  the Albufera Natural Park. Right:  Location of 
some malladas  in the study area. Each pond  is colored and named with a  letter depending 












dunes, ponds  in  interdunal depressions named malladas and  fixed dunes. a) Before urban 









by  the  European Union  aimed  at  an  extensive  restoration  in  the  area 
including  the  recovery  of  the  natural  hydrological  regime  of  the 
malladas:  Life  Duna  (LIFE00  NAT/E/007339)  in  2003  aiming  at  dune 
regeneration and Life Enebro (LIFE04 NAT/E/000044) in 2007, aiming at 
recovering an scrub population, Juniperus oxycedrus subsp. macrocarpa. 
Restoration of  the malladas consisted  in  setting  the  limits of  the prior 
basins  by  aerial  pictures  and  other  documents.  Afterwards,  external 
materials  and  sediments  were  removed  until  the  impermeable  lime 
layer  becomes  visible.  During  this  process,  prevalence  of  the  natural 
bottom  sediments  (with  their  correspondent  propagule  bank)  of  each 
basin was not taken  into account. The perimeter of each basin was set 































century most  of  them were  developed  in  the Albufera  Lake  (Arévalo, 
1916,  1918;  Blanco,  1976;  Oltra,  1993).  In  the  70’s  the  studies were 
intensified and included rice fields, irrigation channels, springs and some 
malladas  (Oltra  and Miracle,  1992; Romo  and Miracle,  1994; Alfonso, 
1996).  During  1985‐1987  several  publications  reported  on  the 
zooplanktonic  communities  and  its  relationship  to  their  physico‐
chemical  features  in  a  few  malladas  (Soria  and  Alfonso,  1993)  and 
represent  a  comparative  framework  before  restoration  took  place. 
Many  similar  studies  took  place  after  the  Life  Duna  project  (Rueda‐
Sevilla et  al., 2006; Antón‐Pardo  and Armengol, 2010; Antón‐Pardo et 
al., 2013, 2015). The present  thesis  takes place  in  the moment of  the 
last  restoration  project  (Life  Enebro).  We  took  advantage  of  the 
opportunity to monitor six newly restored ponds on the  first month of 
their  existence,  in October  2007, when  rain  filled  them  from  the  first 
time after restoration. 
This  chapter  documents  the  colonization  these  newly  restored 
habitats  by  the main  zooplanktonic  groups. We  compare  the  pioneer 
species  observed  with  those  present  in  older  ponds  in  the  area 
described by Antón‐Pardo et al. (2015) and discuss the initial build‐up of 















The  first  sampling  date  in  our  ponds  was  the  24th  October  of  2007, 
approximately  15  days  after  the  first  inundation.  At  that  moment, 
helophytic and submerged vegetation were completely absent.  In each 
pond, conductivity, pH, temperature, dissolved oxygen and depth were 
measured  in  situ.  In  addition,  1.5  L  of  water  were  taken  to  analyze 
nutrients  in  the  laboratory  –  nitrates  (NO3)  and  soluble  reactive 
phosphorus  (SRP)  following APHA  (1980) – and chlorophyll a  following 
Jeffrey and Humphrey (1975). From each pond and date, an  integrated 
zooplankton sample was taken by filtering 10 L of water column through 
a  mesh  (35  μm)  from  different  sites  of  the  pond.  Samples  were 
immediately  fixed  with  4%  formaldehyde.  Zooplankton  taxa  were 
counted and identified following Koste (1978) for rotifers, Alonso (1996) 
for cladocerans, and Dussart  (1969)  for copepods.  Identifications were 
done to the species level except for bdelloids, harpacticoids and juvenile 
copepod stages. The two former were nevertheless included as a single 
species  for  richness  estimations.  All  cladocerans,  adult  copepods  and 











in  eight  ponds  (that  we  consider  as  reference  sites)  were  restored 












Cond Temp O2 Depht Chl a Nitrates SRP
(mS∙cm‐1) (ºC) (mg∙L‐1) (cm) (µg∙L‐1) (mg∙L‐1) (mg∙L‐1)
R1 0.66 2.88 19.6 8.7 5.91 60 2.14 1.27 0.04
R2 0.47 3.62 19.3 9.1 5.94 52 3.49 1.29 0.04
R3 0.36 3.50 18.9 8.7 6.76 47 1.16 0.82 0.03
R4 0.88 1.97 18.0 9.1 6.86 42 1.09 1.29 0.04
R5 0.04 1.86 19.7 8.7 4.64 39 1.76 2.07 0.04









in  turn  the  largest ponds.  Similarly,  the poorest pond was one of  the 
smallest. Most of the pioneer species belonged to the Phylum Rotifera. 
Appendix  II  lists  the  species  recorded  in  the  eight  ponds  studied  by 
Antón‐Pardo  et  al.  (2015),  highlighting  those  that  appeared  in  our  six 
newly restored ponds. All the species found in the newly‐restored ponds 
were  found  in  the  regional  pool,  except  two  species  from  the  genus 
Cephalodella. Among  the  species already established  in  the area, 28% 
(31%  of  rotifers,  27%  of  copepods,  14%  of  cladocerans  and  0%  of 







As  shown  in  figure  4,  the  occurrence  diagram  of  the  newly 
restored ponds resembles that of the reference sites. Only one species 











ROTIFERA 71 15 7 7 13 6 4 24 2 73
COPEPODA 11 3 1 0 1 1 1 4 0 11
CLADOCERA 14 1 1 1 0 0 0 2 0 14
ANOSTRACA 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1
TOTAL 97 19 9 8 14 7 5 30 2 100
Table 2. Species richness in the area belonging to eight reference sites and the newly restored 










R1  (Fig.  5).  In  all  ponds,  except  R5,  the  most  abundant  group  was 
Rotifera  followed  far  behind  by  juvenile  and  adults  of  Copepoda. 
Cladocera was only present in R1 and R2 and in very low densities. The 
ponds  that  reached  the  highest  abundance were  R1  and  R4 with  the 




















indicates  good  dispersal  capabilities  that  are  in  line  with  earlier 
observations,  suggesting  high  colonization  rates  in  zooplankters 
(Louette and De Meester, 2004; Frisch and Green, 2007; Badosa et al., 
2010).  













In  this  area water  connections  are mostly  absent,  so  dispersal 
vectors are most  likely wind and animals (including humans). From the 
first  inundation,  high  densities  of waterfowl  (>  200  individuals)  have 
been observed  in our ponds, especially  in R2 an R3.  If dispersal  is not 
limited, the new ponds act as sinks for the  immigrants that arrive from 
older  source  water  bodies  in  the  vicinity,  which  harbor  the  regional 




was  highest  in  the  biggest  ponds,  as  they  are  bigger  targets  for  a 
successful  arrival.  Moreover,  the  high  number  of  exclusive  species 
suggest that zooplankton species differ in their dispersal capabilities. 










the  sediment  and  become  dominants  within  hours  after  inundation 
(Frisch and Green, 2007). The dormancy  in several cyclopoid copepods 
consists  in  anhidrobiotic  forms  of  the  copepodit  C5  stages  (Dahms, 
1995)  which  emerge  after  ponds  refill.  The  fact  of  finding  adult 















cladocerans are  reported  to  take  longer  time  to colonize experimental 
or  restored  ponds  (Jenkins  and  Buikema,  1998).  Coinciding  with  our 
observations, Badosa et al. (2010) described the rotifer H. fennica and a 





study, we  sum  up  to  the  evidence  that  zooplankton  communities  are 
rapidly restored in Mediterranean temporary wetlands.  
The general high colonization ability of zooplankton and its wide 
distribution demonstrate  the  importance of dispersal  (Williams, 2006). 
Moreover,  it  illustrates  the  value  of  zooplankton  as  indicator  of 
successful  restoration  in  aquatic  communities  (Williams  et  al.,  2008; 
Olmo et al., 2012; Antón‐Pardo et al., 2013). We have reported a high 
dispersal  capacity  from  both  space  and  time,  and  we  have  also 
evidenced differences  in  this capability among  taxa. Future restoration 
projects should take into account the presence of a remaining propagule 
bank  in order to avoid species  loss (Grootjans et al., 2002; Brock et al., 
2003)  in  Mediterranean  temporary  wetlands.  Further  research  is 
required to know the  long‐term changes  in zooplankton  in these newly 
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determine  the  zooplankton  community.  We  monthly  monitored  17 
malladas  during  four  consecutive  hydrological  years  (from  2007  until 
2011).  The  selected  ponds  were  restored  in  three  different  time‐
periods: seven in 1998, four in 2003 and six in 2007, the latter coinciding 
with the start of our study. The ponds also differed in their hydroregime: 
4  of  them  were  permanent  and  13  were  temporary.  We  used  a 
multivariate  statistical approach  to detect  the most  important  sources 
of variation  in  the environmental gradient and  the main  forces driving 
the temporal and spatial changes. Along the hydrological gradient, both 
permanent  and  temporary  ponds  tended  to  loose  conductivity,  pH, 
depth  and oxygen with  time. Differences  among  ponds  restored  on  a 

















Local  factors, whether  biotic  or  abiotic,  are  not  static  in  space  nor  in 
time  and  therefore,  their  modifications  influence  the  changes  in 
zooplankton communities (Olmo et al., 2016).  In shallow water bodies, 
these  environmental  changes  are  especially  important  as  they  have  a 
wide  range  of  variability  in many  ecological  factors  (Beklioglu  et  al., 
2007), especially hydroregime. Moreover, the coastline  is a transitional 
area  frequently  interspersed with  abundant  aquatic  systems  and with 
high  environmental  fluctuations  (Mitsch  and  Gosselink,  1993). 
Therefore, water bodies located in this area are subjected to important 
changes.  Another  source  of  environmental  variation  is  the 
anthropogenic  pressure.  Human  action  over  ecosystems  causes 
profound  alterations,  particularly  in  the  aquatic  ones  (Grillas  et  al., 
2004; Álvarez‐Cobelas et al., 2005) and coastlines are usually populated 
areas.  During  the  last  decades, many  anthropized water  bodies  (and 
some  of  them  in  the  Mediterranean  coastal  areas)  were  subject  to 
restoration  projects  (Grillas  et  al.,  2004).  During  restoration,  new 
environments are added as the biotic and abiotic features recover.  
Our  study  system  is  a  heterogenic mosaic  of  aquatic  habitats 
restored  at  different  time.  In  this  environmental  framework, we  here 
focused  on  abiotic  variables  along  four  years.  Our  aim  was  to 
disentangle  and  quantify  the  main  factors  explaining  differences 
between  groups  of  ponds with  different  hydroregime  and  restoration 
age. The knowledge of  this abiotic context will help us  in  the  study of 













They  were  studied  during  four  hydrological  years  starting  in 
October 2007 with the autumn flooding; this was the first time that the 













R1 2007 TEMPORARY 0.66 RESTORED
R2 2007 TEMPORARY 0.47 RESTORED
R3 2007 TEMPORARY 0.36 RESTORED
R4 2007 TEMPORARY 0.88 RESTORED
R5 2007 TEMPORARY 0.04 RESTORED
R6 2007 TEMPORARY 0.14 RESTORED
RP 2007 PERMANENT 0.88 NEW BASIN
I1 2003 TEMPORARY 0.49 RESTORED
I2 2003 TEMPORARY 0.29 RESTORED
I3 2003 TEMPORARY 0.43 RESTORED
IP 2003 PERMANENT 0.50 PARTIALLY RESTORED
O1 1998 TEMPORARY 0.81 RESTORED
O2 1998 TEMPORARY 1.23 RESTORED
O3 1998 TEMPORARY 3.59 RESTORED
O4 1998 TEMPORARY 0.78 RESTORED
OP1 1998 PERMANENT 0.10 RESTORED






Information  about  rainfall  and  temperature  was  obtained  from  a 
metereological  station  (Benifaió)  which  was  approximately  12  km 
straight  from  La Devesa de El  Saler,  the  sand bar where malladas are 





vegetation  (helophytes  and  macrophytes  cover)  was  registered  only 
visually,  not  as  a  quantitative measurement  and  therefore,  they  have 
not been included in the data analyses.  
Limnological  variables  were measured monthly,  from  October 
2007  to  June 2011, during  the  inundation periods. Five variables were 
measured  in  situ  in  the water  column:  conductivity and pH  (HI Combi 
98129, Hanna  Instruments),  temperature and oxygen  (Oxi 340i, WTW) 
and  depth,  using  a  dip  rod.  Water  transparency  was  not  measured 
because the bottom was always visible  in all the ponds, so  light arrived 
to  the  sediment. Water  samples  were  collected  with  a  1.5  L  plastic 
bottle  for  chlorophyll  a  and  nutrient  analysis  in  the  laboratory  – 
ammonium  (NH4),  nitrites  (NO2),  nitrates  (NO3)  and  soluble  reactive 
phosphorus (SRP) – which were done following APHA (1980). Nutrients 
were  quantified  spectrophotometrically  (Hitachi  U2001 
spectrophotometer,  Hitachi  High‐Technologies  Corporation)  from 







1.14848.0001  for  phosphates).  Chlorophyll  a  was  extracted  using 
acetone  90  %,  after  filtering  a  volume  of  water  (usually  until  filter 





different  types of multivariate analyses:  i) Principal Components  (PCA) 
and,  ii)  Discriminant  (DA).  For  both  type  of  analyses  we  used  eight 
limnological  variables:  conductivity,  temperature,  pH,  oxygen,  depth, 
chlorophyll  a,  NO3  and  SRP.  All  variables  (except  pH)  were  log‐
transformed to conform normality. 
  We performed  three PCAs: PCA‐I, with data  from all  the ponds 
(17  ponds,  four  permanent  and  13  temporary);  PCA‐II,  with  the 
permanent ponds (RP, IP, OP1 and OP2) and PCA‐III, with the temporary 
ponds (R1, R2, R3, R4, R5, R6, I1, I2, I3, O1, O2, O3, O4). 
In  the  DA,  two  ponds,  O4  and  OP1,  were  discarded  because 
conductivity, which was higher  than  the other ponds, was affected by 
external  factors,  since both  received occasional water  inputs  from  the 














Average  temperatures  followed  the  typical  annual  pattern  along  the 
study period, whereas the amount of rainfall was much lower in the last 
year  due  to  a  drier  autumn  (Fig.  2).  The  quantity  and  distribution  of 
rainfall events determined the number and length of flooding seasons ‐
hydroperiods‐ which varied  from one  to eight months along  the  study 
period. Hydroperiods were of similar length during the first three years, 
but because of the drier autumn on the fourth year, they turned shorter 
and  intermittent  (generally  one month  in  R4,  I1,  I3, O2  and O4)  and 
some  ponds  remained  dry  (R5,  R6  and O1).  In  the  permanent  ponds, 
water  level  fluctuated  around  90  cm,  which  is  also  indicative  of  the 




we  detected  the  presence  of  aquatic  vertebrates  such  as  amphibians 
(frogs)  and  mammals  (footprints  of  wild  boar).  Waterfowls  (ducks, 
herons,  gulls  and  waders)  appeared  at  variable  densities  (from  few 
individuals to few hundreds) in most samplings and mainly in R2, R3, RP, 




observed  but  only  in  permanent  ponds. Vegetation  cover  (helophytes 
and macrophytes) was also present  in all ponds. Helophytes started to 
colonize  the recent ponds  (R) during  the second hydrological year, but 
reaching only less than 10% of the total pond cover, while intermediate 
and old ponds had between 50 and 90 % of their surfaces covered with 
this  type  of  vegetation  (see  also  Appendix  II).  The  community  of 
helophytes in our ponds included predominantly: Juncus sp., Phragmites 
sp.  and  Typha  sp. Macrophyte  community was mainly  dominated  by 
Chara  spp.,  although  Potamogeton  sp.  and  Nitella  sp.  were  also 
detected in all permanent ponds, and were particularly abundant in RP, 
in agreement with other studies  (Antón‐Garrido et al., 2013; Calero et 






















































































































The  main  limnological  variables  showed  some  differences 
between ponds depending on hydroperiod and restoration age (Fig. 3). 
Despite  their  close  vicinity,  each  pond  presented  particular 
characteristics but a general pattern was observed: conductivity, pH and 
oxygen  in  general  terms  decreased  with  age  (since  restoration). 
Temperature  and  depth were more  related with  pond morphometry. 
Depth also decreased with time after restoration while vegetation cover 
(not shown) increased, particularly during the first years. General values 




ponds.  Nitrates  and  SRP  were  detected  at  low  concentrations  in  all 
samplings. SRP  showed a  slight  increase with  the age of  the pond. No 
clear  trend  related  with  age  or  hydroregime  was  found  for  nitrate. 
Ammonium  and  nitrites  presented  undetectable  values  in  almost  all 
samplings and ponds, never exceeding 1.0 mg  L‐1, and  their maximum 













Figure 3. Box‐plots of  conductivity,  temperature, pH, oxygen, depth,  chlorophyll a, nitrates 
and soluble reactive phosphorus of each studied pond. Depth separated  in two graphs with 
different scales: temporary and permanent ponds. The boundaries of the box indicate the 25th 
































clear patterns:  first,  the axis 1  (explaining 57.6 % of variance) ordered 
the ponds with respect to the date of restoration, with negative values 
associated with the oldest ponds and positive values with the new ones. 




positive  values)  and  the  temporary  ponds.  In  summary,  the  analysis 
clearly  ordered  the  ponds  according  with  their  restoration  age  and 
hydroregime. DAs showed that five of the variables significantly differed 
among ponds; (Table 2) the first group  included the permanent ponds, 
which  were  deeper  and  with  higher  temperature  and  chlorophyll  a 
concentration,  while,  the  temporary  ponds  with  higher  values  of 
conductivity and oxygen, were in the second group. 
Considering  the  results  from  both  analyses  we  decided  to 
explore  the  main  patterns  in  the  two  groups  of  ponds  which  were 
clearly separated; permanent and temporary ones. 
Permanent ponds 
According  to PCA‐II,  the permanent ponds  (Fig. 5) were ordered along 
the first axis (65.7 % of explained variance); mainly by pH. Samples from 
the  two  recently  restored  ponds  appeared  associated  with  positive 
values of this axis and the older ponds with the negative values, while 







presented  sea  water  intrusions.  The  DAs  for  the  permanent  ponds 
showed significant differences between  the recently,  intermediate and 

























Conductivity 0.416 132.05 <0.001 0.607 36.29 <0.001 0.569 99.76 <0.001
Temperature 0.442 238.26 <0.001 0.414 48.15 <0.001
pH 0.409 31.32 <0.001 0.448 64.62 <0.001
Oxygen 0.405 110.02 <0.001 0.285 23.78 <0.001 0.391 39.01 <0.001
Depth 0.505 372.21 <0.001 0.251 21.52 <0.001 0.364 28.24 <0.001
Chlorophyll a 0.426 169.21 <0.001
NO3 0.234 19.07 <0.001 0.376 32.67 <0.001








































































































































































































































































































































































































































































The  ordination  of  PCA‐III  showed,  in  the  temporary  ponds,  a 
similar pattern than  in the permanent ones (Fig. 6); they were ordered 
along  the  first  axis  (57.3 %  of  explained  variance)  according  to  their 
restoration age. This axis was also positively related to pH; thus, recent 
ponds presented higher values of pH  than older ones. The second axis 
(18.4  %  of  explained  variance)  separated  ponds  by  chlorophyll  a, 
conductivity  and  temperature  in  the  positive  values  and  depth  in  the 




Considering  the  results  from  both  analyses  for  the  temporary 
ponds we  decided  to  explore  the main  differences  among  groups  by 
pairs and within each group separately.  
Differences in ponds by restoration year: R vs I, R vs O and I vs O  
Intermediate  and  recent  ponds  showed  significant  differences  in 
conductivity,  temperature,  pH  and  depth.  We  found  significant 
differences  in conductivity, pH, NO3 and oxygen between  intermediate 
and  old  ponds.  Finally,  recent  and  old  ponds  differed  significantly  in 
conductivity, pH, oxygen, chlorophyll a, depth and SRP (Table 3).  
Differences within each group of age  
When  analyzing  differences within  each  group  of  ponds  according  to 
their restoration age, we found that the six recent ponds only differed in 


































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































The most  important  seems  to  be  pH, which  appeared  closely  related 
with  restoration  age  in  most  analyses.  This  variable  showed  high 
correlation  with  the  first  principal  component  in  the  three  PCAs 
performed,  and  usually was  significantly  different  between  groups  of 
ponds in most of the DAs. The pH accounts for the concentration of free 
hydrogen ions, which is usually related with the characteristic dominant 
geological  substrate  in  the  area  (acid  or  basic)  and,  in  calcareous 
regions,  it  is  regulated  by  the  carbonates  buffered  system  (Wetzel, 
2001).  It  is  also  affected  by  many  natural  processes  (respiration, 
photosynthesis, decomposition, humic compounds). In our studied area, 
substrate is calcite dominated and the pH of natural waters is around 8 
(Alfonso,  1996;  Antón‐Pardo  and  Armengol,  2010).  The  pH  value  also 
changes  in  relation  with  natural  processes  as  the  balance  between 
primary productivity and decomposition (catching or releasing dissolved 
CO2). When productivity  is high pH  increases, while,  in  systems where 
decomposition  is higher, pH diminishes (Brönmark and Hansson, 2010). 
Due  to  these  processes  pH  can  change  at  different  temporal  scales 
(daily, seasonally and even annually).  
Shallow  ponds  are  very  rapidly  colonized  by macrophytes  and 
helophytic vegetation. Both types of vegetation provide organic matter 





the  accumulation  of  organic matter  in  the  sediment  have  two main 
consequences:  silting  of  the  ponds  (with  a  reduction  in  depth  and 
hydroperiod  length)  and  an  increase  in  decomposition  rate  (which 
means a reduction of the abovementioned pH and oxygen content). We 
have  evidenced  changes  with  time  since  restoration;  the  recently 
restored ponds, with  low vegetation cover, presented higher values of 
pH, depth and oxygen than the intermediate and old ponds.  
Other  important  variables  in  our  study  were  chlorophyll  a, 
conductivity,  temperature  and depth. These  variables were  frequently 
associated  with  seasonal  and  interannual  changes,  showing  also 
differences  in  ponds  with  distinct  hydroregime  (temporal  vs 
permanent).  Permanent  ponds  had  high  levels  of  chlorophyll  a.  It  is 
noteworthy  that  in  permanent  ponds,  the  presence  of  fish  and 
waterfowl  (they were  also  deeper)  could  increase  the  rate  of  organic 
matter  accumulation.  Moreover,  exotic  fish  populations  such  as  the 
planktivorous Gambusia holbrooki or  the piscivorous Lepomis gibbosus 
and Micropterus salmoides were probably released by unknown people 
in  the  permanent  ponds;  they  can  also  promote  or  accelerate 
eutrophication  processes  (Gulati  and  van Donk,  2002;  Søndergaard  et 
al.,  2007;  Badiou  and Goldsborough,  2015).  Seasonal  and  interannual 
variations  (particularly  because  the  dry  last  year  of  our  study)  were 
related with an  increase of conductivity temperature and chlorophyll a 
and a  reduction  in depth, normally at warmer periods. These  changes 
were probably due  to an  increase of evaporation  rate and also  to  the 





impermeable  sediment  layers  (reducing  thus,  the water  level). Besides 
the  seasonal  variation  in  conductivity, we  observed  that  this  variable 
decreased  with  age  since  restoration.  Normally,  coastal  ponds  are 
evaporative  salt  collectors  that  increase conductivity over  time due  to 




recent ponds during  the  first  year  could have been  a  consequence of 
restoration,  when  the  removal  of  the  upper  sediments  may  have 
exposed the salt accumulated over time. 
On  the basis of  these processes,  it seems clear  that differences 
were higher between  recent  and old ponds  than between  recent  and 
intermediate  ones.  In  addition,  the  six  recently  restored  ponds were 
environmentally more homogeneous than the others. We have detected 
a  tendency  to  diverge  with  time  after  restoration.  Despite  their 




In  this  chapter we  described  the main  environmental  gradients,  both 
temporally (4 year‐study) and spatially (among ponds) and related them 
to  differences  in  restoration  age  and  hydroperiod.  We  have 
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In  temporary  ponds,  reestablishment  of  zooplankton  communities 
depends  on  recruitment  from  the  egg  bank,  the  arrival  of  dispersers 
from  within  the  region,  and  on  successful  establishment  of  newly 
arrived species following interaction with local abiotic and biotic factors. 
When  the ponds dry up,  zooplankton  species may  survive as dormant 
eggs,  and  since  not  all  eggs  hatch  in  the  next  season,  eggs  will 
accumulate  in  the  sediment over  time,  representing an archive of  the 
pond’s  historical  biodiversity.  To  study  the  effect  of  “restoration  age” 
(the time since a water body was restored), we studied groups of ponds 
that  were  restored  in  different  years  (1998,  2003  and  2007).  The 
restoration  process  involved  extensive  dredging  of  sediments  which 
were used to bury the ponds in the 1960s. Our expectation was that the 
oldest ponds would have  the  richest  zooplankton  community,  as  they 
have been accumulating biodiversity over a longer time period. We took 
weekly  quantitative  samples  of  zooplankton  during  four  consecutive 
weeks  after  flooding  to  compare  taxon  richness  and  zooplankton 
community  composition  between  ponds  of  different  restoration  age 
during  an  early  stage  of  zooplankton  community  re‐establishment. 
Taxon  richness was high and  similar  to  regional  levels  in all  the ponds 
under  investigation,  suggesting  restoration  success  and  unlimited 
dispersal. Although cumulative richness at the end of the period was not 
significantly  different  between  ponds, we  observed  temporal  changes 
within  the  study  period  and  certain  age‐related  trends  in  relation  to 





restoration age  (which  could be due  to historical or  local  factors) and 





























Ponds  are  exceptionally  rich  in  terms  of  biodiversity  (Williams  et  al. 
2004). They create  links between existing aquatic habitats and provide 
ecosystem  services  such  as  water  supply,  nutrient  retention, 
hydrological  regulation, wildlife  protection  and  research  (Oertli  et  al. 
2005).  Despite  their  ecological  importance,  ponds  face many  threats 
from a variety of human activities (Álvarez‐ Cobelas et al. 2005; Biggs et 
al. 2005). In increasingly degraded aquatic systems (through destruction, 
pollution  and  introduction of exotic  species) pond  restoration may be 
necessary  to maintain biodiversity and  function at  the  landscape  scale 
(Moreno‐Mateos and Comín 2010). Restored habitats can provide useful 
data  –  on  population  persistence,  recovery  from  disturbance  and  the 
development of aquatic  communities – and are  therefore valuable  for 
testing  ecological  hypotheses,  the  result  of  which  can  be  used  to 
develop  good  conservation  strategies  and  priorities  (Beklioglu  et  al. 
2007).  Strategic  plans  that  aim  to  conserve  or  enhance  aquatic 
biodiversity can only be effective  if based on a sound understanding of 
the  factors  that  affect  species  diversity  and  the  processes  that 
determine pond  community  composition  (Céréghino  et  al.  2008).  This 
strong  relationship  between  scientific  research  and  conservation 
management  was  a  theme  picked  up  at  the  4th  European  Pond 
Conservation  Network  (EPCN)  Conference  and  is  reflected  in  the 
contributions  selected  for  this  special  issue  of  Limnologica. 
Mediterranean  temporary  ponds  are  important  biodiversity  hotspots 
with  particular  characteristics  (exposure  to  unpredictable  climatic 




(Blondel  and  Aronson  1999).  Due  to  the  number  of  anthropogenic 
pressures on Mediterranean  coastal wetlands, many  temporary ponds 
have been drained or filled for agriculture, recreation or urban projects 
(Sahuquillo  et  al.  in  this  issue).  They  are  now  included  as  a  Priority 
Habitat under the EU Habitats Directive (Grillas et al. 2004) and several 
projects are underway to restore this habitat type. 
Typically  temporary ponds undergo  a  recurrent dry phase with 
different degrees of duration and predictability. At the beginning of the 
hydroperiod,  there  is  a period  of  community  reassembly,  followed  by 
gradual  changes  in  community  composition  (Boix  et  al.  2004).  In  the 
early  stages  permanent  residents  typically  appear  first  through 
recruitment from the dormant egg bank. The identity and abundance of 
these  early  recolonizers will  ultimately  determine  the  composition  of 
the community (Brendonck and De Meester 2003; Louette et al. 2008). 
For this reason, the abundance and diversity of the egg bank may have a 
considerable  impact  on  the  structure  and  dynamics  of  pond 
communities  (Marcus  et  al.  1994;  Hairston  1996;  Cáceres  1998). 
Immediately  after  (if  dispersal  is  high),  dispersers  arrive  from  other 
habitats and may settle successfully depending on their interaction with 
local  abiotic  (habitat  characteristics  including  hatching  cues  for 
dispersing  eggs)  and  biotic  factors  (competition,  predation  and 
parasitism:  Caley  and  Schluter  1997;  Shurin  and  Allen  2001;  Cottenie 
and  De  Meester  2004).  Over  time,  recolonization  after  inundation 
generally increases taxon richness (Boix et al. 2004) until the number of 




strength of  local biotic  interactions  results  in decreased establishment 
success for immigrants (Louette et al. 2006; Ruhí et al. in this issue). 
Arrival  in  a  habitat  is  determined  by  a  species  regional 
abundance (Louette et al. 2008) and its dispersal ability, which can differ 
enormously  among  zooplankton  species  (Cáceres  and  Soluk  2002; 




reported  few  species  dominating  the  community  during  repopulation 
(Bohonak and Jenkins 2003; Badosa et al. 2010). Moreover, variation in 
historical  colonization  processes  leading  to  priority  effects  (invasion 
resistance  by  the  resident  community)  is  thought  to  be  a  primary 
mechanism  creating  variation  in  community  structure  (Chase  2003). 
When  early  colonists  affect  the  settlement  success  of  subsequent 
species,  initial  community  differentiation  tends  to  be  conserved  (De 
Meester  et  al.  2002).  In  this  sense,  even  nearby  ponds  with  similar 




opportunities  for  a  more  diverse  array  of  organisms.  Consequently, 
species  richness  and/or  densities  increase  over  time  (Louette  and De 








into  alternative  states  for  factors  such  as  habitat  diversity,  predation 
pressure or aquatic vegetation, which will in turn affect the composition 
of  the  community  and  its  egg  bank.  Since  not  all  eggs  hatch  in  the 
following  season,  the  accumulation  of  eggs  in  the  sediment  increases 
over  time,  representing an archive of  the pond’s historical biodiversity 
(Hairston  1996;  Cáceres  1998).  In  ponds  that  have  been  naturally  or 
artificially  buried,  the  remains  of  the  egg  bank  become  progressively 
degraded, although some studies suggest that this egg bank can remain 
active for decades (review in Cáceres 1997; Alekseev et al. 2007). 
In  this  study  we  analyzed  the  reassembly  of  zooplankton 
communities  in nine temporary ponds of different restoration age. The 








composition  in  different  restoration  age  categories  during  the  early 
stages  of  community  re‐establishment  at  the  beginning  of  the  pond 
hydroperiod.  Studies  on  assembly  trajectories  in  aquatic  animal 





zooplankton  (Jenkins  and  Buikema  1998;  Badosa  et  al.  2010)  and 
zoobenthos  taxa  (Aguilar‐Alberola  and  Mesquita‐Joanes  2011).  The 
added value of  this  study  resides  in detailed analyses during  the main 










  Figure 1. Map of  the  study area  showing  the  situation of  the 9 ponds analyzed and a 






isolated  the  lake  from  the  sea  (García and Cabrejas 1996). The area  is 
included  in  the Albufera Natural Park, a wetland area of  international 
relevance  with  special  protection  for  birds  and  home  to  several 
endangered  species  of  flora  and  fauna.  Despite  the  current  levels  of 
governmental  protection,  the  area  has  suffered  from  several 
anthropogenic  impacts which were  intensified  in  the 1960s. Due  to an 
urban development plan,  the sea‐shore dune  front was destroyed and 
the malladas leveled off with beach sand and other substrates, resulting 
in drastic alterations or  the  total destruction of many of  them.  In  the 
1980s,  ecological movements  led  to  the  cessation  of  the  urban  plan. 
Since then, many projects have tried to restore the environment and its 
high ecological  value.  The  restoration of malladas was  included  in  EU 
funded projects such as Life Duna (2001–2004) and Life Enebro (2004–
2008), and previous projects between 1997 and 1998 aimed to recover 
their  hydrological  regime  and  their  ecological  and  landscape 
functioning.  The  restoration  plan  consisted  of  extensive  and  intensive 
dredging of the former buried wetland by removing sediment down to a 




that  these ponds  include a  remnant egg bank, particularly around  the 
shores.  Genetic  analyses  of  Daphnia  magna  from  recently  restored 
malladas revealed variable  levels of genetic diversity, ranging from one 




(Ortells  et  al.  2012  and  unpubl.  data),  confirming  the  possibility  of  a 
residual  egg  bank  in  some  ponds  at  least  for  this  species.  There  are 
several  limnological  studies  on  the malladas  (Soria  and Alfonso  1993; 
Alfonso  1996;  Rueda  et  al.  2006;  Antón‐Pardo  and  Armengol  2010; 
Antón‐Pardo  2011),  providing  evidence  of  substantial  spatial  and 
temporal variation in zooplankton communities with relevance to these 
restoration  projects.  For  this  study, we  selected  nine  ponds  restored 
during three different years: three in 1998 (old: O1, O2 and O3), three in 
2003 (intermediate: I1, I2 and I3), and three in 2007 (recent: R1, R2 and 
R3).  The  former  ponds  were  buried  and  have  remained  inactive  for 
more  than 30  years, but  since dredging  (restoration) and prior  to  this 




strong  winds  or  heavy  rains  when  the  water  table  was  high  (not 
observed  in  our  study  period).  The  ponds  are  endorheic,  shallow  and 
temporary. They fill up with rain and ground water, resulting in seasonal 
hydrological  dynamics with  important  level  fluctuations  (Antón‐Pardo 
2011)  typical  of Mediterranean  systems  (Blondel  and  Aronson  1999; 




were  Common  Reed  (Phragmites  australis  (Cav.)  Trin.  ex  Steud)  and 








































































































































































































































































































































































































































































































































































































































not  during  our  study  period.  They  were  therefore  considered  not 
relevant.  These were  fishless  ponds,  but  they may  harbor  amphibian 
populations  (Iberian  Water  Frog  Pelophylax  perezi  Seoane  has  been 
observed on several occasions). Potential predators occasionally  found 
in  these  ponds  belong  to  the  groups  Turbellaria,  Oligochaeta, 
Heteroptera,  Coleoptera  and  Odonata;  but  they  were  not  observed 
during our study. Ducks find shelter  in the malladas during the hunting 
season  (autumn  and winter)  and  they were observed  in  I2,  I3  and R2 




m−2)  immediately  flooded  the ponds  to a water  level 40–50  cm deep. 
The nine ponds were studied during four consecutive weeks starting 15 
days after  this  inundation  (the  first  sampling  corresponds  to  the  third 
week  after  flooding). On every  sampling date  limnological parameters 
were measure in situ – conductivity, pH, temperature (HI 98129, Hanna 




after  extraction  with  90%  acetone  following  Jeffrey  and  Humphrey 
(1975).  Nitrate  and  Phosphate  concentrations  were  analyzed  by 









ponds  and  anecdotic  in  the older ponds  and was  therefore not  taken 
into account. Once in the laboratory, zooplankton was counted under an 
inverted  Olympus  CK40  microscope  at  10x.  All  cladocerans,  adult 
copepods and minoritarian rotifer species were counted from the total 
sample  volume,  whereas  abundant  rotifers  and  immature  copepod 
densities  were  estimated  from  an  aliquot  (5  mL  out  of  20  mL). 
Taxonomic  identification  followed  Koste  (1978)  and  Segers  (1995)  for 
rotifers, Alonso  (1996) and Amorós  (1984)  for cladocerans and Dussart 
(1967, 1969) for copepods. When possible, identification was to species 
level  except  for  immature  copepod  stages,  bdelloids  and  ostracods. 
Although  not  identified,  these  groups  were  included  for  group 
proportion  and  total  density  estimations,  but  were  excluded  in  the 
multivariate  analysis.  To  calculate  taxon  richness  (per  visit  and 
cumulative)  we  included  rotifers  (with  bdelloids  as  a  single  species), 
cladocerans, ostracods and adult copepods. The list of species detected 
was compared to the literature and to species occurring in a permanent 
“mallada”  in  the area  (P1, see Fig. 1).  In order  to detect differences  in 
limnological  variables  in ponds of different age  categories  at different 
sampling  times,  repeated measures ANOVA was performed with week 
(repeated  factor)  and  age  categories  as  independent  variables  (PASW 
version  17.0  SPSS  Statistics).  Limnological  variables  included  pH, 





cases  in  order  to  reach  normality.  Each  pool  within  a  category  was 
treated as a replicate. Post hoc comparisons were obtained with Tukey’s 
HSD test under the assumption of equal variance. The same analysis was 
performed  for  taxon  richness  at  the  community‐level  (number  of 
species per visit), and  for each  zooplankton group  separately  (rotifers, 




followed by  a  Tukey’s HSD posthoc  test. A  redundancy  analysis  (RDA, 
Canoco for windows 4.5; ter Braak and Šmilauer 2002) was used to test 
for  changes  in  species  composition with  time. This  linear method was 
chosen  because  the  length  of  the  gradients  as  estimated  with  a 
detrended  correspondence  analysis  was  lower  than  3  SD  (Lepṧ  and 




species  in  their  respective  zooplankton  group  (rotifers,  copepods  and 
cladocerans) were  excluded  from  the  analysis.  The  significance  of  the 
models  was  tested  using  Monte  Carlo  permutations  (n  =  999), 
performed by a split‐plot design, with whole plots (ponds) permuted at 
random and split plots (temporal samples) permuted using cyclic shifts. 
Forward manual  selection was  used  to  identify  explanatory  variables 








A  total  of  63  zooplankton  species  –  43  rotifers,  12  cladocerans,  7 
copepods and 1 anostracan – were found during the study (Table 2). All 
the  species  found  had  been  previously  recorded  in  the  area  (Alfonso 
1996; Rueda et al. 2006; Antón‐Pardo and Armengol 2010; Antón‐Pardo 
2011).  In a preceding study performed between 2006 and 2009 on the 
permanent  pond  (P1)  occasionally  connected  to  I2  and  I3  (but  not 
during  our  study),  Antón‐Pardo  (2011)  found  76%  of  the  species 







(rotifera)  were  detected,  while  the  intermediate  ponds  had  11  (7 
rotifera,  3  cladocera  and  1  copepoda)  and  the  old  ponds  had  9  (5 











in  the  intermediate  ponds  that  occasionally  connect  to  a  permanent 
pond  (I2 and  I3), 12  species  in  the old ponds and nine  in  the  recently 
restored ponds. Additionally, ostracods were observed  throughout  the 
study period in all ponds. Table 2 represents graphically the densities of 
those  species with an occurrence greater  than 5% of  their own group 
species density on a sampling event.  






concentration  (F  =  7.859;  p  =  0.001).  Time  x  age  interaction was  not 
significant for any variable (multivariate contrast: F = 1.368; p = 0.107). 




Between  age  categories,  differences  were  significant  for  pH 
(inter‐subject: F = 12.252; p = 0.008), conductivity (F = 9.116; p = 0.015), 
oxygen concentration (F = 6.272; p = 0.034) and nitrate concentration (F 
=  6.232;  p  =  0.034).  Pairwise  comparisons  detected  differences  in  pH 
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concentration between  the old ponds and  the  intermediate ones  (p = 
0.041).  Taxon  richness  at  community  level  was marginally  significant 
between  age  categories  (F  =  4.768;  p  =  0.058).  When  analyzing 
zooplankton groups separately, these differences in taxon richness were 
highly  significant  for  cladocerans  (F  =  40.791,  p  <  0.001)  due  to 
differences between the recently restored ponds and the rest  (Tukey’s 
HSD: p < 0.001 for both pairwise comparisons).  
Despite  the differences  in  the unique  species described  above, 
there  were  no  significant  differences  in  cumulative  taxon  richness 
between ponds  from different  restoration age categories  (multivariate 
ANOVA F = 3.083; p = 0.120). Among all variables  tested  (depth, area, 
perimeter  and  vegetation  cover),  only  the  latter  was  significantly 
different (F = 88.059; p < 0.001) and tended to increase with restoration 
age:  the  recently  restored  ponds  had  less  vegetation  cover  than  the 
intermediate  and  the  old  ponds  (p  <  0.001  for  both  pairwise 
comparisons) and the  intermediate ponds  less than the old ponds  (p = 
0.039).  
Cumulative  richness  and  temporal  changes  in  average  richness 




isolated  (Ii:  I1)  and  two  intermediate  connected ponds  (Ic:  I2  and  I3). 
Concordant with  cumulative  richness,  average  richness  along  the  four 




(O),  intermediate  isolated  (Ii)  and  recently‐restored  ponds  (R).  These 
differences  became more  evident  from  the  second week  onwards,  as 
the  species  cumulative  richness  in  old  and  intermediate  connected 
ponds continued increasing and the recently‐restored and intermediate 
isolated  ponds  increased more  slowly.  Additionally,  recently‐restored 










Figure  2.  Average  taxon  richness  per  visit  and  cumulative  richness  of  the  main 
zooplankton  taxa  found  in  each  age  category.  R:  recently  restored;  Ii:  intermediate 





Some  temporal  changes  in  zooplankton  species  composition 
could be highlighted (Fig. 3). In the first week of the study, rotifers were 
dominant in the recently‐restored ponds, the intermediate ponds and in 
one  of  the  old  ponds  (O3).  The  intermediate  isolated  pond  (I1)  was 
dominated  by  rotifers  (54%)  but  presented  a  high  proportion  of 
ostracods  (28%).  The  other  two  old  ponds were  dominated  by  young 
copepods.  Throughout  the  four  weeks  studied  there  was  a  general 
increase  in crustaceans.  In  the  fourth week  (sixth week after  flooding) 
cladocerans had eventually become dominant in two old ponds (O2 and 
O3) and  in a  recently‐restored pond  (R1). Young copepods were more 
abundant  in  the other  six ponds. Regarding  total density,  a decline  in 
density was detected over the four weeks in 7 of the 9 ponds, which was 
particularly  strong  in R2 and  I2 on  the  sixth week after  flooding. Only 
two  ponds  experienced  a  slight  increase  in  density  at  the  end  of  the 
study  period  (R3  and  I3).  After  six  weeks  of  flooding,  zooplankton 
densities  and  composition  among  the  ponds  were  apparently  more 
similar  than  it  was  three  weeks  after  flooding.  The  main  patterns 
observed in the ponds throughout the study were a general reduction in 
total density and a reduction in the proportion of rotifers together with 



















The  RDA  analysis  revealed  significant  differences  in  the 
zooplankton community according  to pond age  (F = 5.242; p = 0.001), 
pH  (F = 3.669; p = 0.001), oxygen concentration  (F = 6.908; p = 0.002) 
and  conductivity  (F  =  2.938;  p  =  0.014).  Up  to  41.2%  of  the  total 
variation of  the  species data was explained by  the predictor variables. 
The first RDA axis alone accounted for 24.6% of the variability whereas 
the  second  one  explained  11.8%  (Fig.  4).  All  canonical  axes  were 
significant  (Trace = 0.577; F = 3.407, p = 0.001). The  first RDA axis was 




the  variable most  related with  the  second  axis  (r  =  −0.658).  This  axis 
separated one of  the old ponds  (O3)  from  the other  two  (O1 and O2) 
which were  drawn  closer  to  the  intermediate  connected  ponds,  and 
plotted  the new ponds  together with  the  intermediate  isolated pond. 
Restoration  age  was  also  an  important  variable  in  explaining  the 
variation  observed  in  species  distribution;  species  including  the 
copepods T. prasinus, M. minutus and D. bicuspidatus, the cladocerans 
C.  sphaericus,  C.  reticulata  and  D.  pulicaria  and  the  rotifers  L. 
closterocerca, P. dolichoptera and L. patella were associated to the older 
ponds.  Two  copepod  species, A. americanus  and D. bisetosus  and  the 










































































































































































































































































































2010). Major  differences  in  zooplankton  communities  (taxon  richness, 
composition  and  their  densities) may  be  due  to  regional  abundance 
(Chase 2003), dispersal (Jenkins and Buikema 1998), local environmental 
characteristics  (Chase  2003),  biotic  interactions  (Cottenie  and  De 
Meester 2004) and density and species richness in the egg bank (García‐
Roger  et  al.  2006), which  are  at  the  same  time  affected  by  historical 
processes such as priority effects (Louette and De Meester 2006) or the 
age of the egg bank (Hairston et al. 1995). Normally, all these factors are 
jointly  responsible  for  structuring  zooplankton  assemblages  but  the 
relative role of each factor  is difficult to determine (Caley and Schluter 
1997;  Shurin  2000;  Chase  2003).  Taxon  richness  in  our  system  was 
similar  to  that  found  in  the  region.  All  taxa  recorded  had  been 
previously recorded in the surrounding area (Alfonso 1996; Rueda et al. 
2006;  Antón‐Pardo  and  Armengol  2010).  According  to  Shurin  (2000), 
when dispersal and posterior establishment is high, local taxon richness 
should be  representative of  the  regional species pool. From  this  result 
we  can attempt  several  conclusions. First, dispersal  is unlikely  to be a 
limiting factor due to the proximity of a large lake, other ponds and rice 
fields.  Zooplankters  are  passive  dispersers  and  the  effectiveness  of 
connectivity,  wind,  waterfowl,  macroinvertebrates,  amphibians  and 
mammals  as  agents  of  passive  dispersal  has  been  largely  evidenced 
(Bohonak and Whiteman 1999; Michels et al. 2001; Cáceres and Soluk 










during  the  whole  inundation  period  or  over  the  years  (Antón‐Pardo 
2011)  suggests  that  the  initial  period  we  covered  represents  the 
moment when most species hatch  in this type of system. Third, similar 
to  previous  studies  (Louette  et  al.  2006;  Badosa  et  al.  2010), we  can 
hypothesize  that  the  recovery of  zooplankton communities  in areas of 
high  dispersal  can  be  achieved  in  restored  ponds within  a  short  time 
period.  Two  years  after  restoration  (those  of  the  recently  restored 
ponds)  is probably enough time for a pond to amass a high number of 
species, encouraged by high dispersal  rates  and  recruitment  from  the 
egg  bank.  Due  to  the  restoration  process  in  our  system,  exhaustive 
excavation, the influence of a former egg bank was difficult to quantify. 
Contrary to normal restoration actions, attempts to conserve the  initial 
egg bank were not among  the objectives of  the  restoration project  in 
the malladas.  In this sense, right after restoration, our ponds could be 
comparable  to  new  ponds.  However,  the  possibility  of  dormant  eggs 








limited  time  for  colonization  and establishment  (Vandekerkhove et  al. 
2005).  Similarly,  it  may  have  been  enhanced  by  environmental 




species  richness  for  this  type of  system  in  the  area  (Antón‐Pardo  and 
Armengol  2010).  Given  that  connectivity  is  an  important  means  of 
zooplankton  dispersal  (Cottenie  et  al.  2001;  Michels  et  al.  2001; 




were absent  from  the old ponds  supporting  the  fact  that despite high 
dispersal  capacity,  establishment  success may  be  also  constrained  by 
the  local  environment.  Establishment  success  is  expected  to  decrease 
with  increasing  diversity  due  to  fewer  opportunities  to  occupy  empty 
niches (Louette et al. 2006), although the reverse pattern has also been 
observed  and  related  to  habitat  type,  availability  of  resources,  and 
species‐specific  interactions  (Levine  2000).  In  our  study,  vegetation 
cover  increased  with  age  and  consequently  niche  availability  for  all 
organisms, including predators. 
We detected differences  in  some environmental variables both 






less  probable  to  explain  community  differences  for  several  reasons. 
First,  although  some  significant differences  in  limnological parameters 
existed  between  age  categories  (O2,  pH,  conductivity),  the 
environmental  ranges  for  such  variables  are  unlikely  to  be  limiting 
zooplankton,  which  in  our  area  were  characterized  by  euryhaline 
species.  Second,  these  variables  are  highly  related  to  the  age  of  the 
sediment. Following extraction of  the old sediment, helophytes, which 
are  tolerant  to dry periods, begin  to grow. These plants, mostly  reeds 
and  rushes  enrich  the  sediment with  organic matter,  thus  decreasing 
oxygen and altering  the pH  through decomposition. Rain  then washes 
salt  from  the pond’s sandy sediments slightly diminishing conductivity. 
Recent,  intermediate and old ponds aligned well with respect  to  these 
variables. Recently restored ponds had the highest conductivity, oxygen 
and pH, whilst  the old ponds were  those with  the  lowest  levels. Third, 
abiotic  variables  were  found  to  have  less  weight  in  intermediate 
connected  ponds.  As  their  environmental  characteristics  represent  an 
intermediate position,  the  same could be expected  for  taxon  richness. 
However,  they  showed  the highest  taxon  richness of all ponds. For all 
these  reasons  we  believe  that  the  differences  in  community 
composition  related  to  restoration  age may  be well  explained  by  the 
presence  of  dormant  eggs  that  reflect  assemblages  of  previously 
established species. The extent and maturity of the sediment egg bank 







in our  study, but  the  identification of every egg  from each  taxonomic 




weekly  study  of  the  ponds  revealed  large  changes  in  community 
composition  during  the  first month  after  flooding.  This  highlights  the 
importance of studying the stages of repopulation  in detail, as the high 
frequency  of  sampling  over  a  short  time  period  allowed  for  the 
detection  of  important  changes  in  the  community  (density  and 
proportions) that otherwise would have gone unnoticed. The first weeks 
after  flooding are a very  important period  in  temporary ponds. During 






our  studied ponds, where  rotifers dominated 7 out of 9 ponds on  the 
third week after  flooding. Specifically populations of Hexarthra  fennica 















In  summary, we observed  changes  in  zooplankton  composition 
during the  initial stages of population reassembly. These changes were 
highly  related  to  restoration  age,  although  local  and  historical  factors 
were difficult to disentangle in our system due to the close relationship 
between  the  two.  Diversification  of  local  factors  in  recently  restored 
ponds  and  the  accumulation  of  resting  eggs  from  each  successive 
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Restored  ponds  are  uniquely  suitable  for  the  study  of  successional 
processes on aquatic communities.  In a  set of dune  slacks of different 
restoration  ages  we  monitored  monthly  the  environmental  and 
community  shifts  of  one  newly  restored  pond  over  4  years  and 
compared  it  with  older  ponds.  Questions  were  (i)  how  does  the 
community change with time in the newly restored pond? (ii) Are these 
changes  associated with  the  local  environment?  (iii) Was  the  pattern 
comparable  to older ponds? Restoration exerted a strong effect  in  the 
pond,  since  the main  changes  were  observed  at  the  early  stages  of 
succession. Later on,  the pond  started  to  resemble older ponds  in  the 
area as it moved toward a more complex community. 
 

















The  coastal Mediterranean  basin  includes  a wide  variety  of wetlands, 
from small  temporary ponds  to permanent coastal  lagoons  (Blondel et 
al., 2010). Elevated biodiversity  is associated with this diversification of 
hydrological  regimes  (Grillas  et  al.,  2004;  Céréghino  et  al.,  2008). 
However, these biodiversity hotspots have been degraded historically by 
human  action,  transformed  into  croplands  or  drained  to  prevent 
diseases,  including  malaria  (Blondel  et  al.,  2010).  Mediterranean 
temporary  ponds,  in  particular,  are  major  contributors  to  landscape 
diversity components, β (differences among ponds) and γ (total regional 
variation)  diversity  (Céréghino  et  al.,  2008),  yet  their  ecological  value 
has only recently received attention  (De Meester et al., 2005). Current 





anthropogenic  disturbance.  Restoration  should  have  a  facilitating  role 
that accelerates the natural successional processes of recovery (Suding 
and Gross, 2006). Ecological succession refers to temporal changes in an 
ecosystem  that  affect  community  structure  (species  composition  and 
abundance) and amend abiotic  characteristics  (Morin, 2011), normally 
following  a  natural  (e.g.  summer  droughts)  or  anthropogenic 
perturbation  (e.g.  burial  of  a  wetland).  Ecosystems  have  features 
providing  resilience  to  disturbance,  means  for  recovery.  After 




previous  abiotic  and  biotic  conditions  (Morin,  2011).   Restored  ponds 
provide an  ideal case from which to extend understanding of resilience 
and  ecological  succession,  because  community  assemblage  can  be 
monitored  from  the  start  in an  island‐like  scenario  (De Meester et al., 
2005). Among the inhabitants of these ecosystems, zooplankton provide 
a  good model  for  such  study  (Olmo  et  al.,  2012),  due  to  their  short 
generation times (Allan, 1976), so that many cohorts may occur during a 
year. Moreover, zooplankton can be a tool for assessing the success of 
restorations  (Jenkins,  2003;  Antón‐Pardo  et  al.,  2013).  Despite  these 
advantages, the zooplankton community as a whole frequently has been 
disregarded  in  successional  studies,  many  of  which  are  focused  on 
plants  (Molles,  2008), macroinvertebrates  (Ruhí  et  al.,  2009; Miguel‐
Chinchilla  et  al.,  2014)  or  on  a  single  zooplankton  group  (Boven  and 
Brendonck, 2009 but see Sahuquillo and Miracle, 2010).  
The  zooplankton  assemblage  in  a  new  habitat  depends  on  the 
arrival  and  successful  establishment  of  immigrants  from  a  regional 
species  pool  (Caley  and  Schluter,  1997).  In  addition,  the  natural 
recolonization of restored ponds  is strongly  influenced by the presence 
of an egg bank remaining in the basin of the original pond (Olmo et al., 
2012).  According  to  classical  theory,  an  ecosystem’s  productivity, 
species richness and the stability of its abiotic factors normally increase 
between initial (after restoration) and later succession (Odum, 1969). An 
additional  important  factor  for  the  structuring  of  zooplankton 
communities  in  a  temporary  pond  is  the  duration  of  its  hydroperiod 
(Wellborn  et  al.,  1996).  A  hydroperiod  is  the  number  of  consecutive 




hydroperiods  allow more  organisms  to  complete  their  life  cycles  and 
provide more time for colonization and succession (Schneider and Frost, 







study. We  compared  its  conditions  and  zooplankton  community with 
those  of  ponds  in  the  vicinity  restored  at  various  earlier  times.  Our 










that  separates Albufera  Lake  from  the Mediterranean  Sea.  It  is  in  the 
Albufera  Natural  Park  immediately  south  of  Valencia,  Spain,  and 
includes a mosaic of humid dune slacks (Fig. 1a). During the 1960s and 
1970s, these wetlands were silted in following an urbanization project in 




were adopted  to  recover  their natural value. A number of ponds have 
been  restored  since  then,  and  the  natural  hydrological  regime, which 








Figure  1.  (a) Above,  locations  of  the  studied  ponds  (black) within Devesa  El  Saler Natural 
Reserve.  Other  ponds  in  the  vicinity,  temporal  (white)  and  permanent  (grey)  are  also 
included.  The  dotted  line  encompasses  a  wetland  area  devoted  to  an  avian  reserve.  (b) 







impermeable  layer  of  lime, which  likely  corresponded  to  the  original 
basin. During  restoration work,  conservation  of  the  previously  buried 
egg banks was not taken into consideration. Nevertheless, remnant egg 
banks may have been present  (see Olmo et al., 2012,  for more details 
about  the  ponds,  location  and  restoration works). We  selected  three 
ponds  that were  restored  in different years and  located within a 1 km 
radius. They are shallow, fishless, endorheic ponds that fill up with rain. 
The oldest pond, O2  (39º 19' 23.34'' N, 0º 18' 23.34'' W, 1.23 ha), was 
restored  in 1998; a pond of  intermediate age,  I1  (39º 20' 34.77'' N, 0º 
18' 39.08'' W, 0.49 ha), restored in 2003; and the most recently restored 
pond, R1  (39º 20' 17.80'' N, 0º 18' 38.23'' W, 0.66 ha), was opened  in 




first  flooding  in  October  2007,  coinciding  with  the  beginning  of 
ecological  function  in R1 after  restoration, and ending when  the  three 
ponds  dried  in  the  summer  of  2011  (Fig.  1b).  During  the  study,  the 
amounts  of  annual  precipitation  (data  gathered  from  a  nearby 
meteorological station) were 835, 662, 784 and 388 mm  from the  first 
to  the  last  hydrological  year.  Those  are  all  relatively  small  annual 
accumulations,  and  consequently,  the  hydroperiods  were  short,  with 
nearly  dry  spells,  particularly  at  the  end  of  the  study  (Fig.  1b).  We 
measured  the  typical  limnological  variables  –  conductivity,  pH, 





the  laboratory:  nitrate  (NO3)  and  soluble  reactive  phosphorus  (SRP) 
following  APHA  (1980),  and  chlorophyll  a  following  Jeffrey  and 
Humphrey (1975). Vegetation cover (helophytes and macrophytes) and 
the  presence‐absence  of macroinvertebrates,  herpetofauna  and  birds 
were visually checked. Zooplankton was sampled by filtering 20 L (when 
possible)  through  a  mesh  (35  μm).  The  water  was  collected  and 
integrated  from different sites  in the pond  in order to  include possibly 
different  microhabitats.  Samples  were  immediately  fixed  with  4% 
formaldehyde. Zooplankton taxa were counted and  identified following 
Koste  (1978) and Segers  (1995)  for rotifers, Alonso  (1996) and Amorós 
(1984)  for  cladocerans  and  Dussart  (1967,  1969)  for  copepods. 
Identifications  were  done  to  the  species  level,  except  for  bdelloid 
rotifers, harpacticoid copepods, juvenile copepod stages and ostracods. 
The  first  two  categories  were  nevertheless  included  as  if  they  were 
single species  for richness estimations. All cladocerans, adult copepods 
and  rare  rotifer  species were  counted  from  the  total  sample  volume, 
whereas  abundant  rotifers  and  immature  copepod  densities  were 
estimated from an aliquot (5 mL out of 20 mL).  
Data analyses 
Using  the  species  abundance  data,  we  created  temporal  and  spatial 
matrices.  For  the  analysis  of  change  within  and  among  years,  three 
temporal matrices  were  created  with monthly  abundance  data  from 
each  pond.  For  among‐pond  comparisons,  one  spatial  matrix  was 
created with average abundance for each species in each pond. In order 




we  calculated  the  proportion  of  each  zooplankton  group  (Rotifera, 
Cladocera, Copepoda, Ostracoda and Anostraca) in each sample, and we 
estimated  species  turnover with  β‐diversity  (BD) values  (Legendre and 
De Cáceres, 2013)  calculated  from  the  chord‐transformed abundances 
of  all  organisms  identified  to  the  species  level  (see  above).  These  BD 
values were calculated as the variance computed from the total sum of 
squares of  the  temporal matrix.  To detect which  samples  contributed 
significantly to species turnover (LCBD, local contribution to β‐diversity), 
we compared these data with a random and independent distribution of 
species  among  samples  performed  with  999  permutations  (Legendre 
and De Cáceres, 2013).  
In  order  to  satisfy  the  second  objective  (to  relate  community 
changes  to  the  local  environment) we  performed  separate  Canonical 
Correspondence Analyses  (CCA)  for each pond  to  test  the  relationship 
between environmental variables and community composition. For each 
CCA  we  included  zooplankton  species  densities  (logarithmically 
transformed)  and  eight  environmental  variables  (mentioned  above), 
everything  (except  pH)  logarithmically  or  reciprocally  transformed  to 
obtain  normality.  We  excluded  cyclopoid  juveniles,  harpacticoids, 
bdelloids  and  ostracods,  as  they were  not  identified  to  species  level. 
Stepwise,  forward, manual  selection was  used  to  identify  explanatory 
variables  significantly  related  to  the  zooplankton  community 
composition.  The  significance  of  the models was  tested  using Monte 





Our  last  objective  (to  compare  the  pattern  of  the  recently 
restored  pond  with  older  restored  ponds)  was  achieved  by  several 
approaches. First, the analyses described above (proportions, temporal 
contribution  to  species  turnover  and  CCA) were  applied  to  the  older 
ponds. Secondly, we compared cumulative species curves for the three 
ponds  through  time.  Cumulative  species  curves  are  analogous  to  the 
species–area  curves, but new  species  are  added  as more  samples  are 
taken  and  species  identified.  In  order  to  evaluate  the  influence  of 
hydroperiod  on  species  richness, we  performed  linear  regressions  of 
cumulative  richness versus  the hydroperiod  lengths observed over  the 
4‐year study. The null hypothesis is that longer hydroperiods should not 
lead to more species. We compared the slopes of these relationships by 
testing  the  significance of  the  interaction  in an ANCOVA with pond as 
fixed  factor and hydroperiod as covariable. The null hypothesis  is  that 
the  effect  of  hydroperiod  on  richness  does  not  differ  among  ponds. 
Thirdly,  we  used  multivariate  analyses  (MANOVA)  for  among‐pond 
comparisons. To do that, we only used 17 sampling dates, those when 
all  three  ponds  were  simultaneously  filled.  Data  were  reciprocally‐
transformed  when  needed  to  adjust  to  normality  and  variance 
homogeneity.  We  included  species  richness  on  each  visit  and  eight 
environmental  parameters  (described  above)  as  dependent  variables, 
with pond and year as  fixed  factors. The  interaction was not  included, 
because initial inspections of the data generally showed none (data not 
shown). This ensured that successive samples  in time series were fairly 
independent. When  the  overall  comparisons were  significant,  Tukey’s 













Community  succession  in  R1  and  its  association with  environmental 
variables 
During the first year after restoration, R1 pond was initially colonized by 
rotifers,  but  copepods  gradually  gained  importance,  which  was  then 
maintained  throughout  the  study.  Cladocerans  and  ostracods  gained 
importance in the second year, when the first sprouts of helophytes and 
macrophytes were  detected.  By  the  end  of  the  study,  however,  only 
10%  of  total  surface  was  colonized  by  vegetation.  This  pond  had  a 
temporal  β‐diversity  value  of  0.69,  and  28%  of  sampling  dates  had  a 
significant LCBD (p < 0.05), most of them during the first year (Fig. 2a).  
  The  successional  changes  in  the  zooplankton  community  as 
they  relate  to  the  limnological variables  in R1 during  the  study period 
are  shown  in  Figure  3a.  Inter‐annual  variation  is  illustrated with  time 
trajectories connecting  the centroids. The  longest  length was between 















whose  surface  area  is  proportional  to  the  LCBD  value.  Circles with  a  black  edge  indicate 






















































































































































































































































































































































































































































Rotifers  Keratella  tropica,  Anuraeopsis  fissa  and  some  species  of  the 
genus  Brachionus  were  representative  of  this  period.  The  following 
years were associated with the appearance of the crustaceans Daphnia 
magna  and  Diacyclops  bicuspidatus  and  to  an  increase  in  oxygen 
concentration (although that was not significant). Axis 2 was associated 









The  two  older  ponds  showed  similar  patterns  of  colonization,  with 
rotifers  and  juvenile  of  copepods  as  the  dominant  groups  after  each 
inundation  (Fig.  2b  and  c),  except  for  some  sampling  dates  when 
ostracods were  abundant  in  I1. Worth  noting  is  the  presence  of  one 
R1 I1 O2
1st axis 12.4 17.0 10.5
2nd axis 8.4 10.8 7.9
1 st axis 32.2 31.6 24.9



























anostracan  species  exclusively  in  O2,  abundant  in  the  third  year. 
Helophyte cover  in  I1 was maintained at 70% during  the study, and  in 
O2  it  increased from 80 to 90% of the total surface. Macrophytes were 
not  detected  in  either  pond.  The  estimated  species  turnovers  among 
samples (temporal contribution to BD) were 0.63 and 0.79 in I1 and O2, 
respectively,  but  in  both  ponds  only  one  sampling  contributed 
significantly (p < 0.05).  





higher values of chlorophyll a  (only  significantly  so  in  I2)  (see also  the 
Supplementary data). Similarly to R1, I1 showed a seasonal trend along 
axis  2,  negatively  associated  with  temperature  (although  not 
significantly so) and positively with depth; however, this trend was not 
observed  in O2.  Trajectories  in  I1 were  of  similar  but  shorter  lengths 
than those in O2 that also had similar lengths. In I1 the community was 
structured mainly  by  the  dominance  of  the  copepod  Acanthocyclops 
americanus, while  in O2  the  composition was mainly  characterized by 
the  presence  of  the  anostracan  Tanymastix  stagnalis.  Monogonont 
rotifers of  the  genus  Lecane  and  Lepadella  and  the  species Hexarthra 












pond,  R1.  Taxa  present  in  all  ponds  in  all  years  were  H.  fennica, 
bdelloids, Lecane nana, Lepadella patella, D. magna,  juvenile stages of 
cyclopoid copepods and ostracods (which could include several species). 






The  slopes  of  R1  and  O2  were  steep  during  the  first  year,  but  new 
species  occurrence  slowed  in  R1  afterwards.  At  the  end  of  the  study 


















As  shown  in  the  figure,  the  values  at  longer hydroperiods were more 
scattered.  That  means  that  not  only  average  richness  but  also  its 
variance  increased  with  hydroperiod.  The  observed  increase  in 
cumulative richness being more evident  in O2 than  in the other ponds, 








The  MANOVA  showed  significant  overall  differences  among 
ponds (Wilk’s λ = 0.097; gl = 18, F = 7.599; p < 0.001) and among years 














RICH COND TEMP pH O2 DEPTH CHLA NO3 SRP
PONDS
R1 vs I1 <0.001 0.002
R1 vs O2 <0.001 <0.001 0.007 <0.001 <0.001




Y1 vs Y4 <0.001 0.045 0.019
Y2 vs Y3 0.003
Y2 vs Y4 0.002 0.047 0.003 <0.001
Y3 vs Y4 0.004 0.014 0.026
Table 2. Significant p‐values of Tukey’s pairwise comparisons among ponds and years 
after MANOVA analysis.  



































Restoration  of  pond  R1  resulted  in  an  immediate  and  quite  rapid 
succession  toward  conditions  similar  to  those  in  the older ponds.  The 








capability  of  freshwater  zooplankters  (Havel  and  Shurin,  2004; 
Vanschoenwinkel et al., 2008b). However, the contribution of a remnant 
egg  bank  that may  not  have  been  totally  eliminated  during  the  soil‐
removal  phase  of  restoration  is  not  unlikely.  In  fact,  the  temporal 
contribution  to BD  (temporal  LCBD) was highest  in  the  first year after 
restoration.  The  earliest  arriving  zooplankters  detected  were  mostly 
rotifer species and juvenile stages of copepods, which agrees with other 
succession  studies  (Badosa  et  al.,  2010;  Frisch  and Green,  2007). Not 
surprisingly,  these  organisms  have  the  shortest  developmental  times 
and  a  quick  hatching  response  after  dormancy  (Brendonck  and  De 
Meester,  2003).  The  later  arrivals  from  the  regional  species  pool  and 
their  establishment,  especially  crustaceans,  added  complexity  to  the 
community throughout  the study period.  In addition, the development 





in  this  period was  not  substantial,  suggesting  the  stabilization  of  the 
pond’s community. Several studies on newly created ponds  in Doñana 








of  large  zooplankters  during  that  period.  Large  zooplankters  such  as 
Daphnia have high filtration rates (Brooks and Dodson, 1965). The high 
conductivity  levels  in  R1  during  the  first  year  could  have  been  a 
consequence of the process of restoration  itself. Removal of the upper 
sediments may have exposed  the salt  that had accumulated over  time 
on  the original  impermeable  lime  layer, but  this has not been  tested. 
Possibly  due  to  this  particularly  high  conductivity  initially  in  R1,  the 
community during  the  first year was very different  from  later years.  It 
was dominated by species typical of brackish water communities, mainly 
rotifers from the genus Brachionus. The strong influence of conductivity 
on  zooplankton  composition  is  widely  known  (Boix  et  al.,  2008; 
Waterkeyn et al., 2008; Antón‐Pardo and Armengol, 2012; Olmo et al., 
2015). After  the  first year,  the community of R1 changed  from  rotifer‐









Many  successional  studies  of  ponds  report  a  positive  correlation 
between faunal taxon richness and pond age (Badosa et al., 2010; Olmo 
et  al.,  2012; Miguel‐Chinchilla  et  al.,  2014).  In  our  study,  the  oldest 
pond, O2, was the richest one, but R1, most recently restored, was in an 
intermediate position, not  the  least diverse. That was probably due  to 
the high richness observed at the beginning of the succession.  
Studies  on  pioneer  communities  after  inundation  have  shown 
that  zooplankton  assemblages  vary  strongly  with  seasonal  changes 
(Sahuquillo  and  Miracle,  2010).  During  our  study,  a  seasonal 
environmental trend was also observed, which influenced the temporal 
dynamics of the communities. Inundation periods normally started with 
low  conductivity  levels  after  rainfall  filled  the  ponds,  and  they  were 
mainly  dominated  by  rotifers  and  juvenile  copepods.  The  initial 
conditions  after  inundation  (September‐October) may  have  promoted 
numerous  hatchings  and  thus,  a  potentially  rich  pioneer  community 
consistent with other studies  (Antón‐Pardo and Armengol, 2010; Olmo 
et  al.,  2012,  2015).  The  autumn  season  of  initial  pond  filling  was 
followed by a  temperature decrease and an oxygen  increase  in winter 
(November  to  February),  conditions  characterized  by  the  presence  of 
cladocerans, as reported  in other studies for the Mediterranean region 
(Sellami  et  al.,  2010;  Sahuquillo  and  Miracle,  2010;  Caramujo  and 




and evaporation  led to a gradual decrease  in depth and an  increase  in 
conductivity until the drying of the pond in summer (July‐August).  
Another  variable  that  strongly  influences  the  community 
structure  is  hydroperiod  length  (Fahd  et  al.,  2000;  Boix  et  al.,  2001; 
Antón‐Pardo  and  Armengol,  2010;  Antón‐Pardo  et  al.,  2015).  We 
observed an overall  increase  in taxon richness with hydroperiod  length 
in all  three ponds, especially  in  the oldest one. The  longer duration of 
habitat  suitability may  favor  the  colonization of new  immigrants  from 
the  region,  across which  the  freshwater  zooplankton  are  very  diverse 
(Rueda‐Sevilla et al., 2006; Olmo et al., 2012). With time, predation may 
become an  important biotic  interaction affecting richness  (Wellborn et 
al.,  1996;  Schneider  and  Frost,  1996).  However,  predation  pressure 
seemed to be low in the three ponds throughout the year, as fish were 
absent and macroinvertebrate predators  (Heteroptera, Coleoptera and 
Odonata)  scarce  and  mostly  observed  in  late  spring  just  before  the 
ponds dried (personal observation).  
Most  environmental  differences  among  our  study  ponds  may 
stem  from  two main age‐related processes. First,  the  three ponds  lost 
conductivity  with  restoration  age.  This  was  unexpected,  as  coastal 
ponds  are  evaporative  salt  collectors  that  generally  increase  in 
conductivity  over  time  due  to  ion  concentration  in  the  sediment  and 
deposition  of  marine  spray  (Reyes  et  al.,  2006).  One  possibility 
explaining this paradox could be gradual leaching of salt into deeper soil 
layers.  Secondly,  natural  colonization  by  vegetation  (especially 
helophytes)  increased  with  restoration  age.  This  organic  matter 




2006),  and  its  decomposition  may  result  in  a  lower  oxygen 
concentration. This was  the  case  in our older ponds, which had much 
greater  helophytic  cover  than  R1.  Additional  signs  of  an  increase  in 
organic matter  decomposition  came  from  the  lowest  pH  values  and 
highest SRP concentrations in the oldest pond. An increase in vegetation 
may also facilitate  increasing sedimentation and decreasing depth with 
age,  as  observed  in  this  study.  These  possible  explanations  of  pond 
differences based on the observed age‐specific changes deserve further 
investigation and experimental testing.  
Despite  these  substantial  differences,  similar  spatial  and 
temporal  BD  values  were  found  among  ponds,  which  resulted  from 
similar rates of species replacement (turnover) during the 4‐year study. 
This  suggests  that  restoration  success was  significant within  a  year. A 








predict  that  temporary  ponds  will  tend  to  silt  in  naturally  but more 
rapidly (Grillas et al., 2004) and eventually disappear (Álvarez‐Cobelas et 
al., 2005). This process would be enhanced by  increasingly xeric years, 






of  our  study  was  the  last  time  the  ponds  were  filled  with  rain  and 
developed an active zooplankton population  in the water column. This 
may erode  the propagule bank,  triggering  the  local extinction of some 
aquatic  species  (Vanschoenwinkel et al., 2008a). For all  these  reasons, 
the possibility of  a new  restoration  should be  considered. Although  a 
rapid colonization of all zooplankton groups in restored ponds is evident 
(Williams et al., 2008; Olmo et al., 2012) future restorations should take 
into  account  the  presence  of  a  remaining  propagule  bank  in  order  to 
avoid species loss (Grootjans et al., 2002; Brock et al., 2003). In all cases, 
future  restoration  and management  should  promote  a wide  range  of 
wetland  types, maintaining  the  temporal water  regime and,  therefore, 
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Species Abbr Y1 Y2 Y3 Y4 Y1 Y2 Y3 Y4 Y1 Y2 Y3 Y4
ROTIFERA
Anuraeposis fissa Gosse, 1851 Afis 3 1 1 2 1 1 1 1 1
Asplancha  sp. Gosse, 1850 Aspl 1
Bdelloids Bde 1 1 2 2 1 1 1 2 1 1 1 2
Brachionus angularis Gosse, 1851 Bang 2 1 1 1 1 1 1 1
Brachionus calyciflorus Pallas, 1766 Bcal 1 1 1
Brachionus ibericus Ciros‐Peréz et al., 2001 Bibe 4 2 1 1 1
Brachionus leydigi  Cohn, 1862 Bley 1
Brachionus plicatilis Müller, 1786 Bpli 3 1 1
Brachionus quadridentatus Hermann, 1783 Bqua 1 1
Brachionus urceolaris Müller, 1773 Burc 2 1 1 1 1
Brachionus variabilis Hempel, 1896 Bvar 1
Cephalodella catellina  (Müller, 1786) Ccat 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1
Cephalodella forficula  (Ehrenberg, 1830) Cfor 1
Cephalodella gibba  (Ehrenberg, 1832) Cgib 1 1 1 1 1 1 2 1 3 1 2
Cephalodella lipara Myers, 1924 Clip 1 1
Cephalodella  sp.3 Bory de St. Vincent, 1826 Csp3 1 2 1 1 1
Cephalodella  sp.4 Bory de St. Vincent, 1826 Csp4 1
Cephalodella tenuiseta  (Burn, 1890) Cten 1
Collotheca  sp. Harring, 1913 Collo 1 1
Colurella adriatica  Ehrenberg, 1831 Cadr 1 1 2 2 2 1
Colurella colurus  (Ehrenberg, 1830) Ccol 1 2
Colurella geophila Donner, 1951 Cgeo 1 1
Colurella uncinata  (Müller, 1773) Cunc 2 1
Eosphora najas  Ehrenberg, 1830 Enaj 1 1 2 2 1 1 2
Euchlanis dilatata  Ehrenberg, 1832 Edil 1 2 1
Euchlanis meneta Myers, 1930 Emen 1 1
Filinia cornuta  (Weisse, 1848) Fcor 1
Filinia longiseta  (Ehrenberg, 1834) Flon 1
Hexarthra fennica  (Levander, 1892) Hfen 3 3 3 3 2 2 3 2 2 3 2 2
Keratella quadrata  (Müller, 1786) Kqua 1
Keratella tropica  (Apstein, 1907) Ktro 4 1 1
Lecane arcuata  (Bryce, 1891) Larc 1
Lecane bulla  (Gosse, 1851) Lbul 1 1 1 2 1 1
R1 I1 O2

















Species Abbr Y1 Y2 Y3 Y4 Y1 Y2 Y3 Y4 Y1 Y2 Y3 Y4
Lecane closterocerca  (Schmarda, 1859) Lclo 2 1 1 3 2 1 1 3 1 1 1
Lecane decipiens  (Murray, 1913) Ldec 1
Lecane flexilis  (Gosse, 1886) Lfle 1
Lecane hamata  (Stokes, 1896) Lham 1 1 2 1 1 1
Lecane inermis  (Bryce, 1892) Line 1
Lecane latissima  Yamamoto, 1955 Llat 1
Lecane luna  (Müller, 1776) Llun 1
Lecane nana  (Murray, 1913) Lnan 1 1 1 1 1 1 1 2 2 1 1 1
Lecane pyriformis  (Daday, 1905) Lpyr 1 1 1 1 2 1 1 2
Lecane tenuiseta Harring, 1914 Lten 1
Lepadella ovalis  (Müller, 1786) Lova 2 2
Lepadella patella  (Müller, 1786) Lpat 3 1 1 1 3 2 2 2 2 1 2 1
Lepadella triptera  (Ehrenberg, 1832) Ltri 1 1 1 2 1
Lindia torulosa Dujardin, 1841 Ltor 1 1 1 1 1 1 2 2
Lophocaris salpina  (Ehrenberg, 1834) Lsal 1 1 1
Mytilina ventralis  (Ehrenberg, 1830) Mven 1 1
Notholca acuminata  (Ehrenberg, 1832) Nacu 1 1 1
Notholca squamula  (Müller, 1786) Nsqu 2 1 2 2
Pleurotrocha  sp. Ehrenberg, 1830 Pleu 1
Polyarthra dolichoptera  Idelson, 1925 Pdol 3 2 1 1 1 4 3 3 1
Proales  sp. Gosse, 1886 Proa 1
Rotifer sp R RspR 1
Rotifer sp O RspO 1
Squatinella rostrum  (Milne, 1886) Sros 1 1 1 1 1
Synchaeta oblonga  Ehrenberg, 1832 Sobl 1
Synchaeta pectinata  Ehrenberg, 1832 Spec 1 1 1
Synchaeta tremula  (Müller, 1786) Stre 3 1 2
Testudinella patina  (Hermann, 1783) Tpat 1 1 1 1 1 1 1 1
Trichocerca dixon‐nutalli  Jennings, 1903 Tdix 1 1 1 2
Trichocerca pusilla  (Jennings, 1903) Tpus 2 2 1
Trichocerca rattus  (Ehrenberg, 1830) Trat 1 2




















Species Abbr Y1 Y2 Y3 Y4 Y1 Y2 Y3 Y4 Y1 Y2 Y3 Y4
COPEPODA
Juvenile copepods juvcyc 4 4 3 4 4 4 4 3 4 4 4 4
Acantocyclops americanus  (Marsh, 1893) Aame 2 1 1 2 1 1 1 1 1
Diacyclops bicuspidatus  (Claus, 1857) Dbic 1 1 1 1 1 1 1 1
Diacyclops bisetosus  (Rehberg, 1880) Dbis 1 1 1 1
Eucyclops serrulatus  (Fischer, 1851) Eser 1 1 1 1 1
Metacyclops minutus  (Claus, 1863) Mmin 1 1 1 1
Paracyclops fimbriatus  (Fischer, 1853) Pfim 1 1
Tropocyclops prasinus  (Fischer, 1860) Tpra 1 1 1 1 1 1
Harpactoids  w.i. harpact 1 1 1
CLADOCERA
Ceriodaphnia reticulata  (Jurine, 1820) Cret 1 1 1 4 2 2
Chydorus sphaericus  (Müller, 1776) Csph 1 1 1 1 3 1 1 2 1
Daphnia curvirostris  Eylmann, 1887 Dcur 2 2 3 1
Daphnia magna  Straus, 1820 Dmag 1 2 3 3 3 3 2 1 2 3 3 2
Daphnia pulicaria  Forbes, 1893 Dpul 1 1 2 1
Macrothrix rosea  (Jurine, 1820) Mros 1
Megafenestra aurita  (Fischer, 1849) Maur 1 1 2
Moina  sp. Baird, 1850 Moina 2
Simocephalus expinosus  (De Geer, 1778) Sexp 1 1 2 1 1
OSTRACODA
Ostracods Ost 1 2 2 2 3 2 3 3 2 3 3 2
ANOSTRACA





















oct‐07 1 19 2.88 19.6 8.7 5.91 60 2.14 1.27 0.04
nov‐07 2 16 3.16 11.5 8.9 11.47 60 3.80 1.28 0.04
dec‐07 3 18 2.94 12.3 8.6 12.17 40 5.45 1.28 0.03
jan‐feb‐08 4 12 3.31 11.4 9.2 16.10 34 1.52 0.21 0.02
mar‐08 5 13 3.32 16.0 9.2 10.40 27 3.33 1.36 0.03
apr‐08 6 10 5.00 23.1 8.6 10.05 28 7.05 2.37 0.04
may‐08 7 9 4.89 24.0 9.0 10.05 20 10.81 0.50 0.04
jun‐08 8 8 4.24 30.8 9.1 10.04 20 4.20 2.80 0.04
oct‐08 9 16 2.35 14.1 8.8 12.50 40 1.15 1.19 0.03
nov‐dec‐08 10 10 2.74 7.6 8.7 15.30 47 0.09 1.85 0.03
jan‐09 11 9 1.95 7.1 8.4 10.72 60 0.08 1.05 0.03
feb‐09 12 7 2.30 11.4 8.4 10.70 50 0.16 0.90 0.04
mar‐09 13 9 2.31 14.5 8.5 8.91 41 0.46 0.18 0.04
apr‐09 14 8 2.32 19.4 8.6 8.90 39 0.81 10.33 0.05
may‐09 15 7 5.30 28.0 8.7 11.00 20 1.05 2.07 0.04
oct‐09 16 10 2.06 21.4 8.6 8.07 25 1.40 1.19 0.04
nov‐09 17 3 3.60 17.6 8.9 10.71 28 0.83 0.76 0.03
dec‐09 18 10 1.96 12.1 8.7 10.49 30 0.78 1.37 0.03
jan‐10 19 6 1.76 7.7 8.5 11.21 40 0.24 1.07 0.04
feb‐10 20 5 2.20 7.0 8.9 11.79 35 0.40 1.17 0.02
mar‐10 21 9 2.00 10.3 9.0 10.39 40 0.81 0.50 0.04
apr‐10 22 6 2.74 19.2 6.9 10.72 27 7.61 0.63 0.04
may‐10 23 9 3.58 22.5 9.1 9.05 7 2.06 1.19 0.03
oct‐10 24 13 2.35 13.6 8.8 10.37 9 0.47 7.03 0.03
dec‐10 25 17 3.54 9.7 8.0 12.86 3 1.15 5.86 0.03
jan‐11 26 8 4.70 13.0 8.9 14.65 15 1.32 1.01 0.05
mar‐11 27 9 2.10 19.8 9.6 12.62 48 1.96 1.32 0.04
apr‐11 28 12 2.69 20.3 9.3 7.58 6 0.00 1.14 0.04
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dec‐07 1 13 1.72 12.7 8.8 12.01 19 5.70 1.53 0.06
jan‐feb‐08 2 8 1.96 9.7 9.0 12.01 29 0.84 4.33 0.03
apr‐08 3 8 3.35 23.5 8.7 11.22 15 1.60 7.13 0.04
may‐08 4 5 2.34 28.6 9.2 11.09 10 1.30 6.48 0.06
jun‐08 5 12 2.38 30.7 9.2 10.96 10 6.72 6.15 0.03
oct‐08 6 12 1.59 13.2 8.3 10.50 30 0.32 5.83 0.03
nov‐dec‐08 7 10 1.91 12.6 8.6 12.00 35 2.44 0.93 0.02
jan‐09 8 14 1.40 8.3 8.1 8.64 40 0.75 1.18 0.04
feb‐09 9 8 1.69 12.7 8.5 9.90 31 1.31 0.86 0.04
mar‐09 10 7 1.73 13.8 8.5 9.32 27 1.37 4.19 0.03
apr‐09 11 9 1.76 14.9 8.5 8.73 22 1.05 1.52 0.04
oct‐09 12 11 1.39 22.2 8.8 5.81 31 0.59 1.06 0.05
nov‐09 13 13 2.25 18.0 9.0 12.35 10 6.89 0.93 0.04
jan‐10 14 15 1.48 11.1 7.8 8.17 31 2.45 1.28 0.03
feb‐10 15 11 1.73 8.2 8.4 8.55 26 0.36 1.15 0.03
mar‐10 16 12 1.63 11.4 8.5 10.35 26 0.46 4.09 0.05
apr‐10 17 17 1.75 15.8 8.5 9.78 15 0.80 7.03 0.02
may‐10 18 7 2.61 26.0 7.9 10.67 6 6.56 5.84 0.07
oct‐10 19 11 1.32 14.9 8.6 10.26 12 0.57 5.25 0.06
mar‐11 20 8 0.77 14.0 9.4 9.03 14 4.03 4.65 0.05








































oct‐07 1 13 1.21 18.6 8.2 3.16 37 0.54 1.44 0.03
nov‐07 2 18 1.90 9.6 8.3 6.52 37 0.47 1.51 0.09
dec‐07 3 19 1.89 12.8 8.4 9.16 26 1.47 1.31 0.04
jan‐feb‐08 4 17 2.32 11.0 9.4 12.00 21 5.17 1.11 0.05
mar‐08 5 17 2.57 15.7 8.6 4.71 15 2.31 1.30 0.07
oct‐08 6 18 0.85 15.4 8.0 8.38 40 0.78 1.49 0.04
nov‐dec‐08 7 16 1.28 10.8 8.2 12.50 21 0.86 1.32 0.08
jan‐09 8 19 1.14 10.0 7.9 7.28 50 1.08 1.15 0.05
feb‐09 9 16 1.53 13.0 8.1 9.72 34 1.97 0.95 0.04
mar‐09 10 21 1.60 22.5 8.4 6.35 26 1.74 1.21 0.06
apr‐09 11 21 1.49 17.1 8.2 6.15 18 2.33 1.33 0.06
oct‐09 12 24 0.82 19.9 8.1 5.99 12 0.59 1.46 0.04
nov‐09 13 16 1.45 16.8 8.9 12.88 5 9.46 1.47 0.06
dec‐09 14 22 1.02 11.6 8.2 7.02 15 2.54 1.27 0.05
jan‐10 15 17 0.92 8.0 8.0 8.54 23 1.44 1.07 0.05
feb‐10 16 19 1.38 5.0 8.4 9.43 30 0.78 1.39 0.05
mar‐10 17 18 1.34 8.6 8.3 7.90 21 0.69 1.55 0.06
apr‐10 18 21 1.61 15.8 9.0 8.78 12 2.30 1.72 0.03
oct‐10 19 18 1.04 11.3 8.7 9.31 5 0.64 1.46 0.05
mar‐11 20 8 0.77 18.0 9.0 10.62 4 1.72 1.35 0.06
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populations.  Cladocerans  are  cyclical  parthenogens  that  offer  the 
possibility to track genetic changes during the colonization process due 
to  the  alternation  of  sexual  and  asexual  phases.  The  locally  called 
“malladas” are shallow and temporary peridunal ponds in Eastern Spain 
that  were  silted  in  the  1960s  and  have  been  recently  dug  to  their 
original basin. We here describe the colonization process in two of these 
newly  restored  ponds  by  the  cladoceran Daphnia magna  during  their 
first  3  years.  This  colonization  process  followed  three  critical  steps: 
population  founding  by  the  initial  colonists,  arrival  of  secondary 
immigrants and consolidation of  the population structure. We  found a 
low  number  of  genotype  colonists  followed  by  the  establishment  of 
secondary immigrants and a slight decrease in gene flow with time. We 













Dispersal  and  colonization  are  processes  that  affect  biological  and 
genetic diversity (Bilton et al., 2001; Bohonak & Jenkins, 2003). From an 
ecological  perspective,  dispersal  and  hatching  rates,  priority  effects, 
species sorting and biotic  interactions can be crucial to understand the 
dynamics and composition of zooplankton communities  (Morin, 1999). 
Additionally,  a  population  genetic  approach  offers  the  possibility  to 
study  simultaneously  analogous  processes  such  as  colonization  by 
genotypes,  founder  effects,  natural  selection  and  interactions  among 
clones. Newly created habitats represent a unique opportunity to study 
such processes as they are monitored  from the moment of population 
founding  thus  avoiding  confounding  historical  events.  For  example, 
much  of  the  structure  in  genetic  variation  among  zooplankton 
populations  observed  at  a  large  scale may  be  shaped  by  colonization 
events  rather  than  by  contemporary  gene  flow  (De  Meester  et  al., 
2002).  Studies  employing  neutral markers  have  often  reported  strong 
genetic  differentiation  among  zooplankton  populations  inhabiting 




nearby zooplankton populations  is  in contrast with  their high dispersal 
capability  (Jenkins & Buikema, 1998;  Louette & De Meester, 2004).  In 
organisms such as cyclical parthenogens  that combine  the potential  to 
colonize whole  habitats  from  a  few  propagules with  the  capacity  for 





This effect,  together with  rapid  local  adaptation  and  the  formation of 
large dormant egg banks may reduce gene flow among populations and 
underlie  the  striking  patterns  of  genetic  differentiation  for  neutral 
markers  in  cyclical  parthenogens  (The Monopolization Hypothesis, De 
Meester et al., 2002). 
The  study of newly  created habitats with  cyclical parthenogens 
can  further  benefit  from  their  particular mode  of  reproduction:  as  a 





population  founding  by  the  initial  colonists,  (ii)  arrival  of  secondary 
immigrants and (iii) consolidation of the population structure.  In newly 
created  and  isolated  ponds,  arrival  of  individuals  takes  place  through 
dispersal of propagules from an external source or by recruitment from 
historic egg banks  if the ponds were built on pre‐existing water bodies. 
Hatching  of  propagules  results  in  genetically  unique  individuals  that 
undergo  asexual  reproduction.  If  dispersal  is  massive  and  hatching 
synchronous,  genetic  diversity  will  be  representative  of  the  regional 
gene pool, and priority effects will be reduced or null. Contrarily, rapid 
growth rate of a few initial propagules may result in the monopolization 






of  residents can  thus  result  in a  low probability of  random  increase of 
later  immigrants due  to drift  alone.  This  can  lead  to  very  low  genetic 
impact  of  new  immigrants, whose  effect  on  allele  frequencies will  be 
negligible  for many generations.  In addition  to  these neutral, drift‐like 
processes,  an  adaptive  mechanism  could  explain  the  reduced 




flow  among  populations  and  result  in  high  levels  of  genetic 
differentiation (De Meester et al., 2002). 
There  is an alternative scenario  in which a secondary  immigrant 
may  find  a  window  of  opportunity  to  colonize  the  habitat.  When 
substantial inbreeding occurs, e.g., when the number of initial colonizers 




probability  of  rare  genotypes  that  were  established  during  initial 
colonization  increasing  their  frequency  because  they  will most  likely 
mate  with  the  dominant  genotype  and  produce  outbred  offspring 
(Louette et al., 2007). After a number of generations where  inbreeding 
depression  might  allow  for  some  invader  establishment,  genetic 
diversity will be high enough  so  that effects of  inbreeding will be  less 
pronounced and success of invaders to establish might decrease. In this 






time  and  result  in  significant  levels  of  genetic  differentiation  among 
nearby populations (De Meester et al., 2002). 
We  here  describe  colonization  of  two  recently  restored 
temporary  ponds  by Daphnia magna  during  their  first  3  years. Using 
highly  polymorphic  microsatellite  markers  we  monitored  clonal 
composition  to  explore  the  hypothesis  that  inbreeding  promotes 





The  local  name  of  malladas  is  addressed  to  approximately  50  small 
interdunar depressions located in a sand bar 14 km long and 1 km wide 
between the Albufera Lake and  the sea,  in Eastern Spain  (Fig. 1). They 
are mostly temporary and fill up with ground water and rain. According 
to an urban planning  in the 1960s, the malladas were  levelled off with 
beach  sand.  Since  1980s, many  plans  have  tried  to  recover  the  initial 
environment and  its high ecological value. The  restoration of  the area 
was  included  in EU funded projects such as Life Duna (2001–2004) and 
Life  Enebro  (2004–2008),  covering  an  extension  of  145,000 m2.  There 
are  several  limnological  studies  on  some malladas  before  restoration 
(Soria & Alfonso, 1993; Alfonso, 1996), and after restoration  (Rueda et 
al.,  2006;  Antón‐Pardo  &  Armengol,  2010).  The  last  restoration  took 




shallow  and  temporary.  In  order  to  restore  their  geomorphology  and 









are  two  older malladas  close  to  them; Mata  del  Fang,  located  300 m 
away from M3 and Malladeta, 100 m away from M9. D. magna is one of 
the most  common  cladoceran  in  the  area  (Rueda et  al., 2006; Antón‐
Pardo  &  Armengol,  2010).  They  are  slightly  brackish  due  to  brackish 
ground water  and marine  spray.  Both  ponds were  first  inundated  on 
October  2007  and  presented  seasonal  hydrological  dynamics  with 






(Pelophylax perezi  Seoane  in M9).  Some observed potential predators 
are Coleoptera and Odonata  larvae. The most  common aquatic plants 
observed  in the malladas are reeds (Phragmites australis (Cav.) Trin. ex 
Steud.), which  also  started  to  grow  during  the  second  year.  They  are 
discrete basins isolated from any other water body, so colonization from 
a nearby pond cannot occur by a direct connection but only via wind or 
animal  vectors.  Dispersal  may  be  mediated  by  birds  (mainly 
greenheaded  ducks,  Anas  platyrhynchos  Linnaeus)  and  humans  (with 








therein  completed  three  growing  seasons,  the minimum  time  period 





















straightforward.  In  our  study  the  growing  season  normally  occurred 
between  two  dry  periods with  one  exception  (M9,  November  2009), 
when  the  population  disappeared  from  the  water  column  and  re‐
established later from the dormant egg bank. 




Still,  some  eggs  may  have  escaped  and  stayed  in  the  sediment, 
maintaining a residual egg bank. D. magna appeared for the first time in 
both  ponds  4  months  after  inundation.  Sampling  was  carried  out 
monthly  ‐when ponds held water‐  for 3 years  from October 2007 until 
May 2010. Limnological parameters (pH, dissolved oxygen, conductivity 
and  temperature) and Chlorophyll a  concentration  (after 90% acetone 
extraction  from Whatman  GF/F  glass  fibre  filters)  were  recorded  on 
each sampling date. Quantitative water samples were taken by filtering 
20  L  ‐whenever  possible‐  from  different  zones  in  the  pond  and 
homogenizing through a 35 µm mesh size, ensuring that most variation 
in  the  pond was  taken  into  account.  Samples were  immediately  fixed 






reproductive  status  ‐mictic  female,  amictic  female, ephippia or males‐ 
was recorded. 
Additionally,  genetic  samples  were  collected  qualitatively  by 
scooping water with a jar and pouring through a 100‐µm mesh net from 
several  points  in  the  pond  to  ensure  that most  genetic  diversity was 
included. When density was  low sampling stopped when a satisfactory 
amount (more than 50 adults) was visible through the collecting bottle, 
but  samples  usually  held  more  than  100  individuals.  Samples  were 
immediately  preserved  in  96%  ethanol.  The  genetic  structure  of  D. 
magna  populations  was  analyzed  monthly  during  the  first  growing 
season  and every 2 or 3 months  (depending on  the  season  length)  in 








2006).  Several microsatellite markers were  available. We  chose  seven 
based on  their good amplification,  resolution and polymorphism: Dma 
3R  (AF291910),  Dma  11  (AF291911),  Dma  12  (AF291912),  Dma  15 
(EU131363)  and  three  unpublished  (S5‐157,  S6‐199  and  S6‐38;  C. 
Clabby, unpubl.). Forward primers were  labelled with a fluorescent dye 
to  enable  the  use  of  an  automated  sequencer.  Sets  of  loci  were 









resolution  gel  electrophoresis which  allows  rapid  genotyping  of many 
individuals  at  many  loci.  They  were  scored  relative  to  an  internal 
GeneScan 500LIZ  (Applied Biosystems)  size  standard and visualized on 
an  ABI  3730  DNA  Analyzer  (Applied  Biosystems).  Genotypes  at  the 
analyzed  loci  were  screened  using  Gene  Mapper  3.7  (Applied 
Biosystems).  Before  analyzing  the  genetic  data we  identified  possible 
genotyping errors due to non‐amplified alleles (null alleles), preferential 
amplification  of  small  alleles  (large  allele  dropout)  and  the  scoring  of 
additional  stutter  peaks  using Micro‐checker  (Van  Oosterhout  et  al., 
2004).  Such  genotyping  errors  can  cause  deviations  from  Hardy‐
Weinberg  proportions,  in  particular  heterozygote  deficiencies.  These 






We  obtained  the  number  of multilocus  genotypes  (MLGs)  and 
other  measures  of  genetic  diversity  ‐average  number  of  alleles  per 






(Lande,  1996).  Exact  tests  for  Hardy‐Weinberg  disequilibria  were 
calculated  with  TFPGA  version  1.3  (Miller,  1997)  and  corrected  for 
multiple  comparisons  with  Bonferroni  (Rice,  1989).  Some  factors 
altering  HW  proportions  are  linkage  disequilibria  (non‐random 




to  find  in  a  randomly  mating  population  with  the  same  allele 
frequencies. Fis over loci per population together with adjusted P values 
for  linkage  disequilibria  between  all  pairs  of  loci  based  on  6,300 
permutations were calculated using  the program FSTAT 2.9.3  (Goudet, 
2002).  To  test  the  hypothesis  that  offspring  of  both  rare  clones  and 
secondary  immigrants have higher fitness advantage due to  inbreeding 
depression  associated  to  selfing of  abundant  genotypes we  compared 
the  frequency  of  new  and  rare  alleles  over  time  using  a  Wilcoxon 
matched pairs test with PASW v. 17 (SPSS Statistics). In order to monitor 






range  in  limnological parameters  found  in both ponds  throughout  the 









water  level was  too  low  to  allow  quantitative  sampling.  In November 




covers  four  growing  seasons  in  pond  M3  and  five  in  pond  M9. 
Population  density  in  pond M9  presented  high  peaks  (maximum:  183 
ind  l‐1  in  March  2008)  whereas  in  pond  M3  it  was  less  fluctuating 
(maximum:  70  ind  l‐1  in  April  2010).  Sexual  activity  in  D. magna was 





The  seven  loci  analyzed were  polymorphic, with  five  alleles  in 
Dma 3R, four alleles  in Dma 11 and S6‐38, three alleles  in Dma 12, S5‐
157 and S6‐199 and  two alleles  in Dma 15. Nevertheless, Dma 15 was 
fixed  in  pond M3  and  the  frequency  of  the most  common  allele was 
always above 98%  in pond M9,  so we  considered  it as monomorphic. 
According to Microchecker there was no evidence of genotyping errors 








































































































































































































































































pond M3 during  the  first month was very  low  (seven  individuals, only 
two  adults).  The  same  clone  was  present  in  pond  M9  through  the 
second month whereas six more genotypes were detected in pond M3, 











Season DATE n MLG A CDs Hexp Hobs F
M3 1st 01.02.08 7 1 1.143 1.000 0.077 0.143 ‐1.000
1st 04.03.08 48 7 2.571 3.802 0.451 0.493 ‐0.092
2nd 07.01.09 46 38 3.000 33.062 0.492 0.515 ‐0.047
2nd 07.04.09 38 20 3.000 14.887 0.472 0.541 ‐0.150
3rd 15.10.09 48 48 3.143 48.000 0.497 0.513 ‐0.032
4th 12.02.10 37 37 3.143 37.000 0.497 0.457 0.066
4th 16.04.10 40 39 3.000 38.096 0.467 0.449 0.038
M9 1st 04.03.08 48 1 1.500 1.000 0.253 0.500 ‐1.000
1st 04.04.08 48 1 1.500 1.000 0.253 0.500 ‐1.000
2nd 23.05.08 45 18 1.571 11.005 0.279 0.387 ‐0.395
3rd 05.01.09 38 29 3.000 21.879 0.473 0.422 0.110
3rd 07.04.09 37 33 2.714 32.237 0.443 0.448 ‐0.010
4th 15.10.09 48 43 2.857 41.143 0.385 0.298 0.230
5th 12.02.10 47 43 2.429 40.164 0.420 0.391 0.070
5th 16.04.10 32 31 3.000 30.118 0.476 0.434 0.090
Table 2. Genetic diversity  in  the  temporal samples over  the growing seasons  in  the  two 
studied ponds 
n  sample  size, MLG number of multilocus genotypes, A average number of alleles, CDs 





Exact  tests  for  Hardy‐Weinberg  disequilibria  after  correcting  with 
Bonferroni resulted  in three significant cases out of 12 possible tests  in 
pond M3 (Dma 11 and Dma 12 in March 2008, first growing season; P = 
0.0040 and 0.0005,  respectively, and Dma 11  in February 2010,  fourth 
growing season, P < 0.0001) and 12 cases out of 15 in pond M9 (all three 




fifth  season,  P  =  0.0009).  Note  that  due  to  small  sample  size,  the 
population  of  February  2008  in M3 was  not  included  in  the  analysis. 
Linkage  disequilibrium  was  often  found  in  pond  M3,  with  12 
disequilibria in the first growing season and four in the second out of 15 
pair‐wise  comparisons  and  only  two  disequilibria  out  of  21  pair‐wise 





and  one  from  Dma  15  in M9,  which  appeared  in  the  third  growing 
season.  The  rest  of  alleles  from  all  loci  were  shared  between  both 
populations.  The  process  of  acquiring  those  common  alleles 
nevertheless  differed  strongly.  In  pond  M3  the  first  growing  season 
contained most of the alleles that were present in subsequent seasons. 










was  found  in  three  loci  (Dma 11, S5‐157 and S6‐199). During  the  third 
growing  season one new allele was present  in one  locus  (Dma 11). At 
the beginning of the fourth growing season one new allele was detected 
in one locus (Dma 11). Among these cases, the frequency of new alleles 
increased over  time  in only one  locus  (S5‐157; Fig. 3).  In pond M9  the 
first  growing  season  consisted  of  a  single  clone.  During  the  second 
growing season no new alleles were found, but during the third growing 
season new alleles were detected at all  loci: one  in  four  loci  (Dma 11, 
Dma 12, Dma 3R and S5‐157) and  two  in  two  loci  (S6‐199 and S6‐38). 
Additionally,  one  new  allele  was  found  at  the  beginning  of  the  fifth 
growing  season  in  two  loci  (Dma  11  and  Dma  3R).  The  frequency  of 
these new alleles ranged from 2 to 50% when first detected and no clear 
trend  over  time was  observed  (Fig.  3).  A Wilcoxon matched  pair  test 
confirmed  that  frequencies  of  new  alleles  did  not  differ  between 
seasons (data not shown).  
Because of  the  single clone  in pond M9  the  fate of  rare alleles 
after the first growing season could only be monitored in pond M3. We 
compared over  the seasons  the allele  frequencies of  those alleles  that 
were  least  frequent  during  colonization.  These  frequencies  differed 
significantly  from  the  first  growing  season  to  the  second  (Wilcoxon 
matched  pair  test:  Z  =  ‐2.201;  P  =  0.028),  but  no  differences  were 
detected  between  the  subsequent  growing  seasons.  Genetic 




























After  the  first  inundation,  one  single  clone was  detected  in M9  for  2 
months until  the pond dried out  (Fig. 3 M9). Alleles  in  first season are 
either homozygous or 50:50 heterozygous from the founding clone. No 
new  alleles  or  genotypes  were  found  throughout  the  first  growing 
season. In pond M3, seven genotypes appeared during the first growing 




present  in  these  ponds  (none  of  them  cladocerans)  compared  to  the 
regional species pool (Antón‐Pardo & Armengol, 2010) and the fact that 
we  did  not  find  any  eggs  in  the  sediment  previous  to  inundation 





(although  patchy  sediments  may  leave  large  amounts  of  eggs 
undetected), the historic egg bank previous to restoration may not have 
been substantial. Either D. magna was not abundant or most dormant 
eggs were  effectively  removed with  the  sediment  that was  dug.  Still, 
some  eggs may  have  escaped  and  stayed  in  the  sediment,  forming  a 
residual egg bank.  
The number of detected genotypes that established in the ponds 
and  remain  dominant  over  the  growing  season  was  low.  There  are 
similar studies suggesting low numbers of colonizers in Daphnia (Boileau 
et al., 1992; Hairston et al., 1999; Ebert et al., 2002; Haag et al., 2002). In 
a  scenario  of  massive  hatching  the  reduction  of  resident  genotypes 
might be a consequence of strong selection. Strong clonal selection has 
been  described  in  Daphnia  (Vanoverbeke  &  De  Meester,  2010). 
However,  clonal  erosion  in  cyclical  parthenogens  becomes  evident  at 
the end of  the season and  is more  important  in populations with  long 
growing  seasons  (De  Meester  et  al.,  2006;  Ortells  et  al.,  2006).  If 
selection  pressures  acted  in  the  current  study,  they  must  have 
effectively  reduced  the number of  clones  in 1 month  time. Contrarily, 
the  low number of  initial colonists may suggest  low  incoming dispersal 
rates over  time  and  a priority effect of  those  that established earlier. 
Some additional genotypes were detected  in M3 at the end of the first 
growing season, which can be a consequence of strong selection on the 
initial  colonist, but  it  is also not  in  contradiction with  a priority effect 
scenario. Multiple propagules may become established before the initial 
colonists have fully occupied the habitat and monopolize local resources 






in  the  first month only  two adults and  four  juveniles were  sampled  in 
M3 and population density was 0.1 ind l‐1. An alternative explanation for 
the  low  number  of  colonists  in  both  ponds may  come  from  external 
biotic  factors mediating  dispersal.  The  attractiveness  of  the  ponds  to 
animal  vectors  may  have  increased  substantially  with  time,  as  food 
resources  (water plants and zooplankton) established and  increased  in 
population  size.  In  this  case,  low  number  of  colonists  would  be 
explained  by  a  low  number  of  animals  as  dispersal  vectors.  Wind 
dispersal  on  the  contrary  should  have  maintained  approximately 
constant over time, not representing a limiting factor to dispersal. 
Negative Fis values accounting for excess of heterozygotes were 
repeatedly  found  in  our  study,  especially  during  the  first  growing 
season. Again,  this  situation may arise either  in populations  that have 
been  colonized  by  very  few  heterozygous  individuals  or  after  strong 
selection  for  heterozygous  individuals  (Haag  et  al.,  2005).  The  high 
genetic differentiation between populations (Fst = 0.5), and the genetic 
deviations from equilibrium during the first growing season can also be 












regional  genetic pool.  It  is possible  that new  alleles were present but 
undetected from the beginning, and that detection occurred when their 
frequency  increased  in  the  following  seasons.  The  frequency  of  new 
alleles  in  pond  M3  was  less  than  10%  on  the  first  date  they  were 








the  result of  extreme  selfing  from  a  single  clone. According  to  recent 
studies,  an  immigrant  genotype may  have  a  strong  fitness  advantage 
over substantial  inbreeding  in the resident population, both during the 
parthenogenetic  phase  and  upon  sexual  recombination  (Ebert  et  al., 
2002).  We  did  not  find  evidence  of  invasion  in  M9  during  the 
parthenogenetic  phase when  inbreeding was highest  (second  growing 
season), but  the high number of new  alleles during  the  third  growing 
season may be suggestive of a facilitated invasion. Although the window 
of  opportunities  for  secondary  immigrants  should  be  wider  when 
inbreeding is highest, the third season is crucial in detecting immigrants 





could  then have  increased  in  frequency. Additionally,  they may have a 
higher  fitness.  There  is  evidence  that  inbreeding  reduces  fitness  in 
Daphnia populations (Deng & Lynch, 1997), and that inbred populations 
are easier to invade (Ebert et al., 2002).  
Outbred  descendants  may  explain  why  secondary  immigrants 
during the third season were more easily detected, but it cannot explain 
why  they  were  not  detected  at  all  during  the  first.  The  pond 
hydroregime  could be behind  this explanation. D. magna  appeared  in 
M9  during  the  second  growing  season  immediately  after  the  pond 
refilled  with  water.  Based  on  the  high  population  densities  reached 
during the first season and the high production of ephippia observed in 
M9, we  can  expect  the  recently  formed  egg  bank  to  be  sufficient  to 
recolonize  the  pond  at  that moment without  external  help.  Probably 
there was little opportunity for further immigrants to arrive. In this case 
the  third  growing  season  in  M9  would  be  analogous  to  the  second 
growing season in M3, when D. magna appeared in the pond 2 months 
after  inundation  and  not  until  the  fourth  month  attained  high 
population  densities.  During  this  time  the  opportunities  for  animal 
vectors—especially ducks, horses, boars and dogs—to reach the ponds 
and disperse propagules was possibly higher.  Indeed, during  the  third 
season  in M9 and second  in M3, evidence of  immigrants as new alleles 
was  highest.  This  increased  effective  immigration might  be  due  to  a 
selective advantage of the outbred, hybrid crosses between immigrants 










scenario  in  this  pond.  In  M3  the  higher  number  of  colonists  that 
probably  engaged  in  the  first  bout  of  sexual  reproduction may  have 
reduced  the  amount  of  inbreeding. However,  new  alleles were  found 
and rare alleles increased their frequency from the first growing season 
to  the  second,  which  may  be  suggestive  of  selection  for  outbred 
genotypes.  Alternatively,  population  density  and  ephippial  production 




Although  we  cannot  completely  rule  out  that  rare  genotypes 
were  not  detected  during  colonization,  new  alleles  can  be  due  to 
effective  gene  flow.  Secondary  immigrants  would  have  arrived  from 
either nearby ponds or from genotypes that hatched from the residual 
egg  bank,  not  completely  removed when  the  ponds were  dug  out.  If 
there were  eggs  on  the  edges  of  the  ponds,  these would  only  hatch 
when water level reached maximum levels, i.e., some winter months. If 
there  was  a  pre‐existing  egg  bank  it  should  be  small  given  the  low 
number  of  initial  founders,  and  then  the  conclusions  regarding 





latter  could  contain  locally  adapted  genes  and  thus  have  some 
advantage over the external immigrants. 
Step 3. Consolidation and monopolization? 
As  genetic diversity  increased during  subsequent  growing  seasons  the 
effect of new immigrants on allele frequencies over time decreased but 
was  far  from  negligible. Although  genetic  differentiation  between  the 
ponds  decreased  with  time,  it  did  not  erode  as  quickly  as  expected 
under unlimited gene  flow and high dispersal capability. As genotypes 
reshuffle  during  sexual  recombination,  priority  effects  at  the  level  of 
genetic  lineages can no  longer be  tracked. The effects between alleles 
persisting over generations can still be detected, but it may take a long 
time. Possibly the lack of priority effects over generations in our study is 
the  result  of  inbreeding,  especially  in  M9  where  inbreeding  was 
extreme, but  the ponds may not have been monitored  long enough  in 
order to detect priority effects appearing over a longer time scale. In the 
newly  created  ponds  studied  by  Louette  et  al.  (2007),  the  authors 
suggested the possibility of a continuous arrival of immigrants making a 





and  success  of  invaders  to  establish  decrease.  Indeed, we  detected  a 
decreasing  trend  in  the number of alleles  that  invade our populations. 
This  could  indicate  that  long‐term  priority  effects  are  starting  to 




plausible. As mentioned  above,  alleles might be  reflecting  the  genetic 
diversity  in  the  regional  gene  pool.  New  alleles  appear  with  less 
frequency  because  they  are  found  at  low  frequencies  in  the  region. 
Differentiation  between  ponds  may  then  be  associated  with  chance 
effects within the pond. Some heterozygote deficits were detected later 
in  time,  which  may  be  an  indication  for  Wahlund  effects.  As  eggs 
accumulate  in  the  dormant  egg  bank  over  time,  hatching  of  eggs 
produced  at  different  times  could  imply  a  different  starting  point 
between  ponds,  even  with  a  similar  gene  pool.  A  metapopulation 
genetic  survey will  shed  some  light on  the genetic  composition  in  the 
area, especially replication –pair‐wise comparison between other ponds 
in  the  system‐ may  statistically  support  a  temporal  decline  in  genetic 
differentiation.  
Under  a  non‐neutral  scenario,  the Monopolization  Hypothesis 
suggests that the number of invaders should further decrease with time 
when  resident genotypes adapt  to  the  local conditions  (De Meester et 
al., 2002). Adaptation to local resources is, nevertheless, very difficult to 
infer,  unless  explicitly  tested  using  controlled  experiments.  Several 
studies  have  evidenced  local  adaptation  in  cyclically  parthenogenetic 
zooplankton  (Boersma et  al., 1999; Tessier et al., 2000; Cousyn et  al., 
2001;  Sarnelle & Wilson,  2005; Michels  et  al.,  2007),  but  few  studies 
have  combined  an  estimate  of  gene  flow  with  an  experimental 
demonstration  of  local  adaptation.  In  a  reciprocal  transplant 






of  local  adaptation  to  resources  among  genetically  differentiated 
populations of D. pulex  Leydig.  The ponds  in  this  former  study  varied 
physico‐chemically,  but  were  similar  in  food  quality.  Our  ponds  are 
ecologically  very  similar,  and  significant  differences  in  Chl  a 
concentration have not been detected (Olmo et al., unpublished). There 
is no  reason  to believe  that  selection pressures on  the populations of 
both ponds should be different, and therefore local adaptation may not 
be  a  crucial  factor  explaining  genetic  differences  between  the  ponds. 
Although experimental testing may be enlightening in this respect, other 
factors such as high rates of drift during clonal selection (De Meester et 
al.,  2006),  persistent  founder  effects  (Boileau  et  al.,  1992)  or  limited 
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sand bar  in  the Mediterranean  region. Active populations of  the  fairy 
shrimp T.  stagnalis are exclusively present  in one of  these ponds. We 
combined  field  observations  and  laboratory  experiments  to  find  the 
ecological  requirements  of  T.  stagnalis  that  determine  this  habitat 
exclusiveness  and  the  possibility  of  future  establishment  in  nearby 
ponds. Conductivity revealed as a determinant ecological constraint.  In 
the field, the species was restricted to conductivity levels below 1.28 mS 
cm‐1  and  in  experimental  microcosms,  hatchability,  survival  and 
reproductive  potential  were  detrimental  from  2.9  mS  cm‐1.  The 
observation  of  life  history  characteristics  from  the  experimental 
individuals confirmed the  importance of the unpredictable character of 
Mediterranean  temporary  ponds  in  shaping  life  history  strategies,  as 
they  hatched  early, matured  rapidly  and  produced  a  high  number  of 
cysts.  We  discuss  the  essential  steps  during  colonization  that  may 
explain  the  presence  or  absence  in  our  ponds,  and  revealed  a  harsh 
future  for the species  if the current conditions of habitat deterioration 
persist.  We  suggest  several  conservation  measures,  including  a  cyst 
bank  storage  or/and  adult  translocations  to  nearby  suitable  ponds. 
These measures will ensure (1) the preservation of genetic diversity and 
(2)  healthy  metapopulation  dynamics  with  recolonization  rates 
compensating for local extinctions. 
 








inhabitants  are  disappearing  at  a  fast  rate  throughout  Europe 




that must  complete  their  life cycles  in  temporary waters  (Grillas et al. 
2004;  Ripley  et  al.  2004;  Rossi  et  al.  2013).  In  these  habitats,  high 
temperatures, evapotranspiration and scarce rainfall yield to harsh and 
sometimes  unpredictable  scenarios  with  serious  time  constraints 
(Blondel  and Aronson  2005) where  organisms  are  prompted  to  adapt 
their  life  history  strategies  in  order  to  survive.  Such  scenarios  could 
worsen due to climate change  (Sala et al. 2000; Hulsmans et al. 2008). 
Some  essential  adaptations  to maintain  stable populations  and  in  the 
face  of  high  risk  of  local  extinction  include  production  of  drought‐
resistant  resting  eggs,  early  hatching,  fast  ontogenetic  development, 
rapid maturation and early start of egg production, egg bank formation 
and bethedging (Wiggins et al. 1980; Brendonck 1996; Brendonck et al. 
2008).  Yet,  global  change,  temperature  increase  and  long  periods  of 
harsh droughts may produce growth  seasons not  long enough  for  the 
species to complete a  life cycle (Hildrew 1985; Simovich and Hathaway 
1997; Ripley et al. 2004; Hulsmans et al. 2008; Rossi et al. 2013). If they 





al.  2008).  For  this  reason,  understanding  all  relevant  ecological 
requirements determining the establishment of a species in a habitat is 
of vital importance.  
In  many  zooplanktonic  organisms  resting  forms  are  the  main 
colonization vectors (Brendonck 1996; Waterkeyn et al. 2009). Arrival of 






be able  to  tolerate  local abiotic conditions  (temperature, conductivity, 
pH,  oxygen…)  and  biotic  interactions  (competition,  predation, 
parasitism…),  and  find  the  resources  that  it  needs  to  survive  and 
reproduce  (Caley  and  Schluter  1997).  These  resources  include  food, 
shelter  from abiotic and biotic  factors and  in sexual organisms, a mate 
(Molles  2002).  One  way  to  investigate  if  a  habitat  is  suitable  for  an 
organism  is  to  conduct  translocation  experiments,  where  species  of 
interest are brought to a target habitat or to microcosms mimicking the 
field characteristics under  laboratory conditions.  If  the animal  survives 
and reproduces, it is concluded that the habitat was unoccupied due to 
dispersal  limitation or to arrival during a suboptimal time window.  If  it 
does  not  survive  or  reproduce  one may  conclude  intolerance  to  local 
factors, lack of resources or absence of mates (Molles 2002).  
The  fairy  shrimp  Tanymastix  stagnalis  (Linnaeus,  1758) 




assess  the  value  of  Mediterranean  temporary  ponds  (Cancela  Da 
Fonseca et al. 2008). The French commission of the UICN classifies the 
species  as  nearly  threatened  and  suggests  specific  conservation 
measures  (UICN  France  and  MNHN  2014).  T.  stagnalis  is  a  free‐
swimming  filter‐feeder  distributed  around  the Mediterranean  area  in 
the Paleartic zoogeographical region (Alonso 1985; Boix 2002) reaching 
far northwards  into Scandinavia (Brtek and Thièry 1995).  In the  Iberian 
Peninsula it has been mostly reported in the Southwestern region, with 
few  records  along  the Mediterranean  coast  (Alonso 1985; Boix 2002). 
Although  the distribution of  the  species  is well documented,  field and 
laboratory studies on  the ecological  requirements are  few, and mainly 
concerned  with  its  northern  distribution  (Mura  and  Zarattini  2000). 
Moreover,  high  variation  in  species  features  (body  size,  ecological 
preferences  and  life  cycle)  has  been  described  along  the  latitudinal 





and  Langeland  2013),  even  ephemeral  rock‐pools  (Petkovski  1995; 
Rabet  2001;  Grillas  et  al.  2004).  The  species  is  commonly  found  in 
habitats with low conductivity (Alonso 1985; Brtek and Thièry 1995; Boix 
2002; Waterkeyn et al. 2008),  low turbidity  (Boix 2002), high dissolved 
oxygen,  low  productivity  and  temperature  less  than  20ºC  (Grainger 





sediment  for  years  (Brendonck  1996).  During  dry  periods,  population 
survival  relies  entirely  on  these  diapausing  eggs.  Not  all  eggs  hatch 
following  inundation, and unhatched eggs accumulate  in  the  sediment 
forming the egg bank (Brendonck and De Meester 2003). 
Restoration  projects  aim  at  returning  environments  to  their 
original  ecological  functioning  prior  to  a  disturbance  (Van  Andel  and 
Aronson 2012). In order to assess its success, periodical monitoring at all 
levels  (genetic,  specific and environmental)  is needed.  In addition,  the 
practice of ecological restoration has been  identified as providing  ideal 
experimental settings for tests of ecological theory (Young et al. 2005). 
“Malladas  de  El  Saler”  is  a mosaic  of  coastal  peridunal  ponds  in  the 
Mediterranean  region with  a  stepwise  restoration  during  the  past  20 
years.  Before  restoration  T.  stagnalis  was  found  in  a  nearby  avian 
reserve, (R. Miracle, pers. comm.). Recent studies have shown that the 
only stable population of T. stagnalis is nowadays restricted to one pond 






unpublished). It  is not clear why  it has not become established  in more 
of  the  similar and, apparently  suitable,  temporary water bodies  in  the 
area  after  restoration.  In  addition,  the  habitat  of  T.  stagnalis  in  our 





constraining  the  presence  of  this  species  is  therefore  urgent  and  the 
main  objective  of  the  present work. We  combined  field  observations 
and  laboratory  experiments  in  order  to  (1)  determine  the  specific 
ecological  factors  explaining  the  presence  of  T.  stagnalis  in  this 
particular habitat and (2) compare the habitat of T. stagnalis to nearby 
ponds and evaluate the probabilities of a successful establishment. With 







is  located  in  a  natural  reserve  (Albufera Natural  Park)  and  contains  a 














to  two  nearby  temporary  ponds  (R4:  39º19’55.27’’N–0º18’29.73’’W; 
size:  0.88  ha;  maximum  depth  42  cm  and  O1:  39º19’37.57’’N– 
0º18’19.92’’W; size: 0.81 ha; maximum depth 55 cm). These ponds were 
selected based on proximity and age of restoration. Pond O2 and pond 
R4 are  very  close  (closest distance: 55 m; 170 m between  the  central 
points)  and  separated  by  an  elevated  pathway.  Pond  O1  is  357  m 
southwards.  In  1929,  the  lime  layer  of  O2  and  O1  was  drilled  for 
drainage  in order  to  avoid  the development of mosquito populations, 
and  in  the  1960’s  the water  basins  of  all  three  ponds were  silted  for 
urbanization. O1  and O2 were  restored  in 1998  and pond R4  in 2007 
(the  terminology O  and  R  stands  for  “old”  and  “recent”  ponds,  as  in 
Olmo  et  al.  2012).  Restoration  consisted  in  extensive  and  intensive 
dredging of the former buried pond by removing sediment down to the 
original  lime  layer,  approximately  1 m  deep.  It  is  likely  that  this  limit 
represents the original  impermeable  layer but not the sediment of the 
prior basin and thus the egg bank (Olmo et al. 2012; Ortells et al. 2012). 
At  the moment  of  our  study,  O2  and  O1 were  densely  colonized  by 












USA;  oxygen  and  temperature:  Oxi  340i, WTW, Weilheim,  Germany). 
Water  samples  were  taken  with  1.5  L  bottles  for  chlorophyll  a  and 
nutrient  analysis  in  the  laboratory.  We  followed  the  methodology 
described by Jeffrey and Humphrey (1975) to estimate concentration of 
chlorophyll  a  and  determined  concentration  of  nitrates  and  soluble 
reactive  phosphorus  (SRP)  by  colorimetry  using  a  Hitachi  U2001 
spectrophotometer  (Hitachi  High‐  Technologies  Corporation,  Tokyo, 
Japan). In order to estimate T. stagnalis density, we filtered 20 L (when 
possible) of water from all possible microhabitats using a 35 µm mesh‐
size.  Samples were  immediately  fixed with  4 %  formaldehyde  and  all 
individuals  were  counted  under  a  stereomicroscope  at  40x  in  the 
laboratory. 
Sediment  samples  were  taken  at  the  end  of  the  dry  period 
(September  2009  and  2010)  from  each  pond.  Taking  into  account 
inundation  areas,  we  divided  the  pond  in  two  strata  of  similar  size: 
shoreline and centre. We took five slices of 9 x 9 cm from the upper 2 
cm ‐considered the active resting egg bank (Cáceres and Hairston 1998) 
‐from  three  random  sites  of  1 m2  in  each  stratum.  Once  in  the  lab, 









reproduction.  To  test  this,  we  created  small  microcosms  by  adding 
distilled  water  to  the  sediment  of  each  pond.  Our  intention  was  to 
mimic, albeit simplified, the conditions of the ponds after rainfall events, 
when  rain  water  is  embedded  in  the  sediment  and  changes  its 
conductivity  depending  on  the  ion  concentration  therein.  T.  stagnalis 
eggs  (hereafter  egg  translocation  experiment)  or  adults  (adult 
translocation  experiment) were  inoculated  in  1.5  L  plastic  containers 
with  100  g  of  sediment  from  each  pond  (O1,  R4  and O2)  and  1  L  of 
distilled water. Prior to the  inoculation, we  left the containers at room 
temperature  for  a  few  days  and  measured  conductivity.  Since  the 
containers filled with sediment from the same pond but different years 
differed in conductivity levels (maximum difference: 3.85 mS cm‐1 in R4), 
we performed  the experiment with  sediments  from both years  ‐ 2009 
and 2010 ‐ and analyzed them separately. Each pond‐year combination 
was  replicated  three  times  (3  ponds  x  2  years  x  3  replicates  x  2 
experiments:  egg  and  adult  translocation).  Both  experiments  were 
performed  in winter  at  room  temperature  (15  ‐  20  ºC)  and  a  natural 
light cycle (hereafter laboratory conditions) (see also Appendix IV). 
Egg translocation experiment 
Egg  extraction was  achieved  by  sugar  flotation  following Onbé  (1978) 
with  slight modifications.  A  total  of  300  g  of  sediment  per  year was 
distributed in Falcon tubes (25 g per tube) and were double‐centrifuged 




Supernatant  was  filtered  through  30  µm  and  rinsed  thoroughly  with 
distilled water. We only observed cysts from T. stagnalis in the sediment 




the  addition  to  the  containers. We  inoculated  eggs  in  all  containers 
(even in O2–2009) except in those with sediment from O2–2010, as we 
assumed the sediment itself contained cysts. By doing this we are aware 
that  the quantity of eggs may differ. However, we were not  trying  to 
quantify number of cysts, but to test whether eggs from O2 were able to 
hatch  in the other two ponds (“habitat suitability for hatching”). Water 
temperature  and  conductivity were measured  in each  container daily, 




Adults were  obtained  from  a  stock  culture, where  600  g  of O2–2010 
sediment  were  placed  in  a  6  L  aquarium  with  distilled  water  and 




(one male  and  two  females)  per  replicate  (3  replicates  per  pond  and 




males was  based  on  availability, while  two  females were  included  to 
avoid replicate reduction in case one female died. Survival of individuals, 
together with conductivity and temperature were registered every day 
until  the  last  died.  Every  other  day  individuals were  fed  3 mL  of  the 
microalgae S. acutus. In order to quantify the production of eggs by the 
experimental females, the containers of the adult transplant experiment 
were  left  to dry  for 2 weeks. After  that, eggs were extracted  from  the 
sediment  by  sucrose  flotation  (see  above),  counted  and  exposed  to 
hatching  stimuli  in  Petri  dishes  with  distilled water  under  laboratory 
conditions  during  10  days.  These  intervals  of  egg  desiccation  were 
inspired  by  our  field  observations  on  timing  and  frequency  of  some 
inundations. Dishes were desiccated and reinundated  two more  times. 
Every  time, hatchlings were counted and  removed. Note  that  the eggs 
unhatched may still be viable as not all eggs hatch  in the next growing 
season  (Brendonck  and  De  Meester  2003),  but  we  wanted  to  test 
whether at least some eggs produced under neighbour pond conditions 
could  hatch  and were  therefore  viable.  Keeping  this  in mind,  for  the 
sake of clarity we call this test “hatchability” to differentiate it from the 
“habitat  suitability  for  hatching”  test  in  the  egg  translocation 
experiment. 
Statistical analysis 
From  the  field data, discriminant analysis  (Wilks’  lambda method with 







Pearson’s  correlations  were  tested  between  all  variables  (registered 
when T. stagnalis was present) and species density. 
Limnological variables between the three ponds were compared 
for  two  hydrological  years  (October  2008  to  April  2009  and  October 
2009  to  April  2010)  with  two‐way  ANOVA,  with  ponds  and  years  as 
factors.  Post‐hoc  Holm‐Sidak  multiple  comparisons  (Tamhane  when 
non‐homogeneous  variances) were  applied  to  detect which pond was 
significantly different  from  the others. To  test  for habitat  suitability, a 
similar analysis was done between limnological ranks of R4 and O1 and 
those  registered  in O2  only when  T.  stagnalis was  present  (One‐way 
ANOVA  and  post  hoc  Holm‐Sidak  or  Tamhane multiple  comparisons). 
Chlorophyll a and density were log‐transformed to conform normality. 
From  the  experimental  data  we  used  Pearson’s  correlation 
coefficient  in  order  to  estimate  the  association  between  survival  and 
conductivity  registered  in  the  experimental  containers.  Survival  data 
were analyzed with a Kaplan–Meier survival  test, both between ponds 
and with  years  nested  to  ponds.  Non‐parametric  log‐rank  tests were 
used to compare survival curves. Differences in survival between males 
and  females were  tested with Mann–Whitney  test. Differences  in  cyst 















T. stagnalis was usually  found a  few days after  the pond  filled  (except 
October 2009; third year) and persisted in one occasion up to 3 months 
(year 2008‐2009). Among  all  limnological  variables  analyzed  (Table 1), 
only conductivity significantly discriminated between those dates when 
T. stagnalis was present or absent in the pond (Wilk’s Lambda = 0.554; F 
=  15.284;  P  =  0.001).  In  agreement  with  this,  and  despite  high 
limnological variability among dates,  the group of dates with presence 
of T. stagnalis appeared opposed to conductivity  in the PCA ordination 
(Fig.  2).  Conductivity,  when  T.  stagnalis  was  present,  was  always 
amongst the lowest values registered in the pond (Fig. 3). Chlorophyll a 
concentration  was  positively  correlated  to  population  density  (X2  = 
0.731, P = 0.025) when values were below 5 µg L‐1, and no T. stagnalis 
was  observed  above  that  threshold.  No  other  variable  showed  a 
significant  relationship  with  anostracan  density.  Over  the  temporal 
study most samples contained  individuals from the same  life stage and 
the sample with the highest density contained only juveniles.  
During  the  two hydrological cycles analyzed  (Table 2)  the  three 
ponds differed in conductivity (F = 25.728, P < 0.001), pH (F = 19.473, P < 
0.001)  and  SRP  (F  =  5.945,  P  =  0.006),  whereas  only  depth  differed 



































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































the  anostracan.  Here  too,  conductivity  clearly  showed  the  most 
divergent  values,  both  among  ponds  and  between  groups  of  dates  in 
O2.  It  is  important to note that the highest conductivity value when T. 





In  the  egg  translocation  experiment,  eggs  in  sediment  from  2009 
hatched in all the containers, starting on day 6 in O2 and O1 and on day 
























4).  Figure  4  shows  the  adult  survival  curves  in  this  experiment  (total 
individuals  per  treatment).  Comparisons  between  pond  sediment 
showed  a  significantly  lower  survival  of  individuals  growing  in  R4 
containers (O2 vs. R4: X2 = 9.940; P = 0.002; O1 vs R4: X2 = 13.302; P < 
0.001), but no  significant differences between  the older ponds  (O2  vs 
O1: X2 = 1.158; P = 0.282). Comparisons between years nested to ponds 
showed  no  significant  differences  in  2009  (P  >  0.120),  although 
variability  that  year  was  very  high.  In  contrast,  all  ponds  were 






















Sampling  Sampling  Cond  Temp     
number month (mS∙cm–1) (ºC)
R4 1 nov‐08 1.62 15.0 8.90
2 Dec‐08 2.57 10.5 9.12
3 Jan‐09 1.82 9.7 8.68
4 feb‐09 2.41 13.7 8.90
5 mar‐09 2.58 20.0 8.06
6 Apr‐09 2.24 18.0 8.86
7 oct‐09 1.77 19.0 8.98
8 nov‐09 3.28 16.1 9.11
9 Dec‐09 5.80 13.0 9.18
10 Jan‐10 1.91 7.5 8.50
11 feb‐10 3.02 4.5 8.87
12 mar‐10 2.53 8.6 8.96
13 Apr‐10 3.89 15.4 9.26
14 may‐10 5.12 21.6 7.03
O1 1 nov‐08 0.64 14.0 8.05
2 Dec‐08 1.00 9.0 8.41
3 Jan‐09 0.91 9.3 8.14
4 feb‐09 0.94 13.9 8.98
5 mar‐09 1.02 16.6 8.18
6 Apr‐09 0.99 16.6 7.85
7 oct‐09 0.48 20.6 7.70
8 nov‐09 0.89 14.3 8.23
9 Dec‐09 0.72 10.5 7.77
10 Jan‐10 0.91 7.3 7.74
11 feb‐10 1.23 9.3 8.42
12 mar‐10 1.20 14.4 8.27
13 Apr‐10 1.60 22.2 8.10
11.44 22 1.57 1.91 0.02
9.62 14 1.22 2.14 0.02
7.43 32 1.03 1.07 0.04
10.60 29 0.85 1.04 0.03
6.90 35 2.38 0.83 0.03
5.20 40 5.63 0.97 0.04
8.92 25 4.55 1.02 0.04
9.78 23 7.64 1.88 0.02
5.50 25 2.85 2.11 0.03
8.68 55 1.55 1.33 0.06
19.20 20 11.69 0.64 0.04
9.80 30 4.65 1.46 0.03
13.10 46 3.78 1.94 0.02
8.35 15 1.91 2.92 0.07
10.55 5 5.70 2.89 0.04
9.64 22 0.11 1.11 0.03
8.77 24 4.27 1.72 0.02
10.90 2 29.07 0.93 0.05
9.33 25 2.41 1.12 0.03
7.30 14 2.65 2.43 0.03
10.52 15 2.82 1.10 0.04
9.20 20 0.80 4.00 0.06
7.62 13 1.27 1.94 0.02
10.36 40 1.03 1.30 0.06
14.35 27 0.46 1.91 0.05
11.80 25 7.29 1.55 0.02
15.50 20 6.56 1.04 0.03
SRP
(mg∙L–1) (cm) (µg∙L–1) (mg∙L–1) (mg∙L–1)Pond pH







O2 Yes 1.29 ± 0.33 Yes 1.03 ± 0.15
R4 Yes 0.25 ± 0.03 No 4.03 ± 1.03







































































































































































































































































































































































































produced  during  the  adult  translocation  experiment  in  the  different 
containers was  generally  high  except  in  R4  (Table  4). We  found  high 
variability  of  female  productivity  among  replicates  of  the  same 
treatment  as well  as between  treatments,  as  female productivity was 
closely  related  to  survival.  Kruskal‐Wallis  test  confirmed  differences 
between  ponds  (U  =  11.676;  P  =  0.003), where O2  and O1  produced 
more eggs than R4 (P = 0.002). Hatchability of produced eggs was low in 
Figure 4. Survival curves (totals for all replicates) of T. stagnalis cultured  in sediment 










This  study  confirms  the  unpredictable  nature  of  Mediterranean 
temporary  ponds.  In  a  four  year  study,  wet  periods  ranged  from 
continuous  to  scarce.  Hatching  of  T.  stagnalis  in  O2 was  induced  by 
rainfall  and/or  the  covarying  conditions  with  periods  of  rain  (low 
conductivity  and  temperature).  The  early  hatching  and  rapid 
colonization  of  the water  column  coincides with  field  observations  in 
previous studies (Mura 1991; Brendonck 1996; Cancela Da Fonseca et al. 
2008;  Atashbar  et  al.  2014)  and  has  been  suggested  a  result  of 
adaptation  to  temporary  ponds,  where  organisms  are  prompted  to 
complete the  life cycle before the pond dries or conductivity  levels rise 
(Alonso  1985; Wiggins  et  al.  1980;  Brendonck  1996;  Brendonck  et  al. 
1998).  In  fact, T.  stagnalis disappeared  from  the water  column within 
the  first month  in  three occasions during  the  study period 2010‐2011 
because the pond dried.  
Among  all  limnological  parameters  studied  in  O2,  conductivity 
and  pH  revealed  more  relevant  than  temperature,  which  is  in 
agreement  with  some  studies  (Waterkeyn  et  al.  2008,  2009)  but 
contrasts with others (Mura and Zarattini 2000). In general, T. stagnalis 
is  considered warm  stenothermal, with  thermal  tolerances  from 10  to 
30  ºC  (Eder  et  al.  1997)  but  has  lower  thermal  preferences  to  hatch, 




1991;  Mura  and  Zarattini  2000;  Waterkeyn  et  al.  2009).  Low 
temperature  preferences  for  hatching  may  explain  the  exceptional 




had  sharply  increased  by  then,  further  suggesting  that  the  most 
determinant  requirement  for  this  species  is  low  conductivity.  The 
conductivity threshold at which no T. stagnalis in O2 pond was detected 
was  around  1.3  mS  cm‐1.  Although  most  studies  agree  on  low 
conductivity requirements (Alonso 1985; Boix 2002; Cancela da Fonseca 
et  al.  2008; Arukwe  and  Langeland  2013),  adults  of  T.  stagnalis were 
registered at 7.29 mS cm‐1  in one occasion  (Rueda‐Sevilla et al. 2006), 
probably  suggesting  higher  sensitivity  of  the  first  life  stages  to  this 
factor.  
Population  density  was  not  correlated  to  conductivity,  but  it 




our  knowledge  has  given  a  threshold  value  of  chlorophyll  a  for 
Mediterranean ponds with T. stagnalis (4.9 µg L‐1; Boix 2002), and it is in 
agreement  with  this  study.  Algae  at  low  concentrations  were  thus 
beneficial  as  a  food  resource  for  the  filter  feeder.  Brendonck  (1993) 
reported on a different anostracan species that higher concentrations of 








the  three  ponds,  one  recently  restored  ‐R4‐  and  one  restored  at  the 
same  time  than  our  study  pond  ‐O1‐  suggests  that  despite  close 
proximity,  R4,  did  not  seem  an  optimal  habitat  to  host  a  stable 
population  of  T.  stagnalis,  as  abiotic  conditions  (particularly 
conductivity)  were  outside  the  range  preferences  of  this  species. 
Nevertheless, limnological variables are highly related to the age of the 








mosaic  of  ponds  that  constitute  “Malladas  de  El  Saler”  is  exposed  to 
wind, and many waterfowl species  find shelter from hunting activity  in 
the  region. Additionally, human activity  is extensive  in  the area, which 
could contribute  to  the dispersal of anostracan eggs  (Waterkeyn et al. 
2010). It should be noted however, that eggs are sometimes attached to 
firm substrata that reduces the chances of dispersal. According to Fryer 











represented  in  each  pond,  so  predation  pressure was  not  particularly 
higher  in O2.  In  addition,  T.  stagnalis  always  hatched  soon  after  the 
pond  is  filled  and  in  these  early  stages  of  community  composition, 
predators  may  be  scarce  (Kreutzer  and  Lampert  1999).  In  fact,  we 
observed  the  abovementioned  species  in  early  spring,  not  at  the 
beginning of the hydroperiod. On the other hand, due to  its  large size, 
this  species  can  outcompete  other  filter  feeders  (Jocqué  et  al.  2010) 
such  as  cladocerans,  which  had  a  peak  of  abundance  later  in  the 
hydroperiod (Olmo et al. 2012), but coincided with T. stagnalis in O2 in 
several occasions (November 2008, May 2011 data not shown). Obligate 
sexual  reproduction  may  be  an  alternative  hypothesis  for  the 
exclusiveness of T. stagnalis in O2, as one individual sexually active must 
encounter  an  available  mate  in  the  same  water  basin.  Temporal 
variability  and  unpredictability  in  this  system  are  additional  pitfalls, 
making the timing of sex a crucial strategy in the life cycle. Nevertheless, 












With  the use of  translocation experiments we have  tried  to determine 
the  potential  suitability  to  live  and  reproduce  in  two  nearby  ponds. 
These experiments have  the advantages of being  simple and  requiring 
little  technology.  On  the  other  hand,  they may  require  considerable 
time and  labour, and  the number of  test organisms  is often  relatively 
limited  (Molles  2002).  Moreover,  laboratory  conditions  simplify  the 
situation  in  the  field,  and  the  interaction  of many  factors  not  being 
considered may be at work. In addition, we tested hatching of eggs and 
survival of adults separately because we could not monitor larval stages 
since manipulation  entailed  high  larval mortality. Despite  all  this,  our 
laboratory  experiments  allowed  us  to  contrast  our  field  observations. 
First,  laboratory  experiments  indicated  that  limnological  conditions  in 




was  similarly  restrictive  for  hatching  in  our  experiments,  but  adults 
tolerated wider ranges (some adults survived at levels above 4 mS cm‐1 
for over a week). We detected however a decrease  in egg productivity 





survival but reducing reproductive output.  It  is  important to note that, 
although some cysts may have been already present in the experimental 
sediment of O2, the production of eggs was similarly high in O1, with no 
previous  egg  bank,  which means  that  this  additional  contribution  to 
female  productivity  was  meaningless  and  therefore  comparison 
between treatments is sound.  
In  addition,  rearing  individuals  in  the  lab  allowed  us  to  report 
additional observations that may be related with the adaptive character 
of this species to habitat temporality and unpredictability. For example, 
the  short  life  cycle and  rapid attainment of maturation,  together with 
the  high  number  of  egg  production  ever  reported  for  this  species, 
agrees  with  most  studies  (Al‐Tikrity  and  Grainger  1990;  Mura  1991; 
Cancela  da  Fonseca  et  al.  2008;  Waterkeyn  et  al.  2011).  Cysts  in 
sediments  have  a  key  role  in  the  persistence  of  populations  when 
hydroperiod  varies  unpredictably  and  all  adults  may  die  without 
reproducing.  The  spreading  of  risk  of  demographic  catastrophe  by 




Zarattini 2004). The  lowest hatching  rates  reported  for anostracans  so 
far  belong  to  a  population  of  Chirocephalus  diaphanus  with  highly 
erratic  hydrocycles  (Zarattini  2004).  But  unlike  this  population,  our 
diapausing  eggs  did  not  respond  to  subsequent  inundations,  which 











response  occurring  even  in  single  broods  (Hildrew  1985;  Brendonck 
1996; Mura and Zarattini 1999; Zarattini et al. 2002) may spread the risk 
of environmental uncertainty. We  found  that  a  fraction of  the  freshly 
deposited  cysts  was  able  to  hatch  immediately.  These  hatched  eggs 
could  not  come  from  the  sediment  in  the  experimental  container 







lab  may  have  influenced  survival  and  egg  production,  and  mate 
encounters were  forced), they represent preliminary data that may  lay 
the foundations for future demographic studies. A detailed demographic 








The  population  densities  and  the  recurrent  annual  appearance  of  T. 
stagnalis  in  this  study  suggest  that  populations  in  O2  pond  are well 
established.  However,  the  species  remains  vulnerable  to  habitat 
deterioration  by  silting  and  desiccation.  From  this  study  to  date,  the 
active population has not emerged again due  to a prolonged drought, 





2009. However,  since eggs  in  the  sediment have a patchy distribution 
(Brendonck and De Meester 2003) we may have diluted the number of 
eggs during homogenization. A straightforward conservation measure to 
ensure  the preservation of genetic diversity, which  is very high  (a high 
number of haplotypes were detected, Olmo C. unpublished data), is the 
creation  of  a  cyst  bank  in  the  lab  to  compensate  possible  local 
extinctions by re‐introducing propagules  in future restoration works.  In 
addition,  the  lack  of  nearby  populations  in  the  area  prevents  the 
interchange  of  propagules  and  avoids  spreading  the  risk  of  extinction 
among  patches.  Although  the  natural  colonization  would  promote 
higher  genetic  diversity,  an  alternative  conservation  measure  is  the 
artificial  translocation  of  eggs  or  adult  forms  of  both  sexes  in  those 
ponds with the tested right conditions. By doing this, regular exchange 








demonstrate  that  local  factors, especially  conductivity, were  crucial  in 
explaining  the  absence  of  T.  stagnalis  in  R4  pond,  but  they  did  not 
explain  its  absence  from  O1  pond.  Transplant  experiments  indicated 
high suitability, productivity and hatchability in water with O1 sediment. 
This would  indicate  that O1  pond,  and  other  ponds  in  the  area with 
similar  characteristics,  could  be  an  optimal  target  for  artificial 
transplants. This, together with demographic studies and cyst collection, 
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  Photo:  “Up‐left  to  right: Chydorus  sphaericus, Daphnia  cf. pulex and nauplius of Acanthocyclops 





























The  acute  toxicity  of  Bacillus  thuringiensis  var.  israelensis  on 
zooplanktonic  microcrustaceans  was  evaluated  using  individuals 
collected  in  coastal  wetlands  where  this  larvicide  has  been  used  for 
mosquito  control  over  the  last  decades. We  tested  five  zooplankton 
species  that coexist with mosquito  larvae:  two copepods  (both nauplii 
and adults of Tropocyclops prasinus and Acantocyclops americanus), and 
three  cladocerans  (Ceriodaphnia  reticulata,  Chydorus  sphaericus  and 
Daphnia  cf.  pulex).  Our  experiments  included  seven  replicates  of  six 
concentrations  (Bti Vectobac12AS  1200  Bti  ITU/mg):  0,  5,  25,  50,  250 
and 500 mg L‐1. We analyzed survival after a single inoculation. Mortality 
generally  increased  with  increasing  concentrations  and  some  effects 
were detected after short intervals, but never at operational doses. We 
found  high  variability  of  responses  among  organisms  related  to  their 
origins, genetic background,  feeding habits, behavior and motility. We 
conclude  that  the  doses  recommended  for  field  applications  of  Bti 
against mosquito  larvae  do  not  represent  a  threat  for  zooplanktonic 
microcrustacean communities.  
 










Mosquitoes  constitute  a  severe  nuisance  problem  in  populated  areas 
close to wetlands due to their capacity to vector pathogenic organisms 
that  cause  major  diseases  including  malaria,  dengue  or  zika  (Mulla, 
1991).  In recent years, a new tool, Bacillus thuringiensis var.  israelensis 
(hereafter  Bti),  has  been  used  to  keep  mosquito  populations  under 
control  (Becker et al., 2010). The use and management of Bti  (Bacillus 
thuringiensis,  subsp.  israelensis,  Serotype  H14,  Strain  AM65‐52)  is 
currently included in the Directive 2011/78/UE on biocidal products and 
classified  as  Product‐type  18:  Insecticides,  acaricides  and  other 
arthropod‐control  products.  Bti  is  a Gram‐positive,  spore‐forming  and 
anaerobic bacillus  (Becker et al., 2010).  Its activity as  insecticide  is due 
to  the crystal structure of  the proteins associated with  its sporulation. 
These  crystalline  proteins,  if  ingested,  find  suitably  alkaline  pH  in  the 
mosquito  larvae  midgut  to  activate  their  toxins  (δ‐endotoxins). 
Endotoxins  kill  the  larvae  by  binding  to  specific  receptors  on  the  gut 
epithelium. The cells lose permeability and the larvae eventually die due 
to  gut  perforations  (Boisvert  and  Boisvert,  2000). Negative  effects  on 
mosquito  larvae  of  families  Culicidae  and  Simuliidae  (Boisvert  and 
Lacoursière  2004)  have  been  confirmed  using  microcosm  assays, 
laboratory  tests  and  field  trials  under  operational  conditions  of  use 
(Russell et  al. 2003; Hajaij et  al. 2005;  Lima et  al. 2005; Duchet et  al. 
2008; 2010a; 2014).  
Mosquito  larvae  share microhabitats  and  food  resources  with 
other  taxa  with  whom  they  interact  (Blaustein  and  Chase  2007). 




these  species  and  mosquitoes  also  represent  natural  modes  of 
population biocontrol (Blaustein and Margalit 1994; Blaustein and Chase 
2007; Marten and Reid 2007; Kroeger et al. 2013a). Thus, when Bti  is 
released  into  the  environment,  the  crystals  can  be  ingested  by  non‐
target organisms coexisting with mosquitoes. If Bti affects those species, 
it  might  have  important  consequences  both  for  them  and  for  the 





b),  copepods  (Tietze  et  al.  1994,  Baldacchino  et  al.  2015),  ostracods 
(Kroeger  et  al.  2013a;  Lagadic  et  al.  2014)  and  large  branchiopods 
(Niemi et al. 1999; Su and Mulla 2005; Lagadic et al. 2014). Those are 




some  effect on  the  survival of one  species of ostracod  at doses  1000 
times  higher  than  operational  ones. Many  studies with  other  aquatic 
invertebrates have also concluded that the recommended treatments of 
Bti  have  no  direct  effects  on  organisms  from  the  orders  Coleoptera, 
Ephemeroptera,  Amphiphoda,  Isopoda  or  Cnidaria  (Ali  et  al.  1981; 
Purcell et  al. 1981; Blaustein  and Margalit, 1991; Becker and Margalit 
1993;  Charbonneau  et  al.  1994;  Hershey  et  al.  1998;  Dickman  2000; 









al. 2009), could not be attributed  to Bti  toxicity. Based on all of  these 
studies, the wide‐spread use of Bti has been justified as environmentally 
safe because it is quite selective against filter feeding mosquitos. 
  The  possible  effects  of  biocides  are  commonly  evaluated with 
ecotoxicological  tests  on  model  organisms,  especially  invertebrates 
(Akçakaya et al. 2008).  In particular, zooplankters are very sensitive  to 
changes  in  their  environment  and  can  be  used  as  indicators  of  the 
ecological status of water bodies  (Jeppesen et al. 2011). Acute  toxicity 
tests,  based  on  short‐term  survival  at  different  concentrations,  are 
frequently  characterized  using  simple  estimates  such  as  LC50.  Chronic 
toxicity tests are designed to evaluate the sub‐lethal effects of toxicants 
on  reproduction,  growth,  and  behavior  due  to  physiological  and 
biochemical  disruptions.  They  usually  cover  a  significant  part  of  the 
lifecycle  and  can  be  also  used  to  detect  effects  on  survival  of 
invertebrates (Hoffman et al. 2002).  
Despite the common use of Bti to control mosquito populations, 
the  direct  or  indirect  effects  on  zooplankton  species  are  poorly 
investigated  in comparison  to  those on benthic macroinvertebrates.  In 
addition,  many  studies  were  performed  in  continental  freshwater 
wetlands, habitats not fully comparable to coastal water bodies (Russell 






and  sandy  coastal ponds  (Mediterranean basin).  The differences were 
mainly due  to vegetation  cover and  substrate  composition. Moreover, 
studies on natural populations with genetic and phenotypic differences 
among  individuals are scarce. To  fill  this gap, our aim was to evaluate, 
under laboratory conditions, the effects of Bti on the survival of a set of 
planktonic microcrustaceans, species with different  feeding habits  that 
we  isolated  from  natural  populations  of  coastal  ponds.  The  selected 











a moderately  urbanized  sandbar  spattered with  ponds  (dune  slacks). 
The  area  supports  a  rich  assemblage  of  waterfowl  that  use  aquatic 
invertebrates and plants as  food  source. Zooplankton  individuals were 
collected  from natural populations of  the  large  lagoon  (Albufera  Lake, 








have  been  subjected  to  Bti  treatments  by  aerial  spraying  in  order  to 






zooplankters with  the  highest  abundance  at  the moment  of  sampling 
and  in  agreement  with  literature  (Antón‐Pardo  and  Armengol  2010; 
Olmo et al. 2012), we selected five crustacean species typical of the area 
and having different feeding behaviours: two cyclopid copedods in adult 
(predator)  and  N2‐N3  nauplii  (filter  feeder)  stages,  Tropocyclops 
prasinus  from RP and Acanthocyclops americanus  from ALB, and  three 
cladoceran  species,  Ceriodaphnia  reticulata  from  IP,  and  Daphnia  cf. 
pulex and Chydorus sphaericus from ALB. The daphnids are filter feeders 
and C. sphaericus is a surface scraper. All adult individuals were females. 











2H2O, 240 mg MgSO4 and 16 mg KCl  in 1  L of Mili‐Q water)  following 
USEPA (2002). Conductivity and pH of this synthetic water were 1.07 mS 
cm‐1  and  7.7,  respectively.  These  values were  similar  to  those  of  the 
studied water bodies (Table 1).   
  We  used  the  commercial  strain  Vectobac®  12AS  of  Bacillus 
thuringiensis var. israelensis (11.6 % Bti at 1200 International Toxic Units 
–ITU  per  mg;  Valent  Biosciences,  Libertyville,  IL,  USA).    The 
manufacturers recommend adjusting the volume applied depending on 




Acclimated  organisms  were  transferred  to  12  multi‐well  plates  after 
ensuring under a stereomicroscope that they were alive and uninjured; 
otherwise they were replaced. Each well (5 mL) was filled with 3 mL of 
EPA  water  and  1  mL  of  Bti  solution.  We  prepared  six  experimental 
concentrations  from  serial dilutions  in water of  freshly prepared  stock 
solutions  (1000 mg L‐1)  immediately before  the experiments as Bti has 
low  persistence  in  water  (Hajaij  et  al.  2005).  Experimental 
concentrations were: 0  (C0  control), 5  (C1), 25  (C2), 50  (C3), 250  (C4) 
and  500  (C5) mg  L‐1.  For  each  species,  we  placed  five  adults  or  ten 
nauplii (for the copepods) per well and replicated the treatments seven 








days. We  determined  that  an  organism was  dead  if  no movement  of 
appendages  was  observed  under  a  stereomicroscope  after  10  soft 
touches with a needle. Dead animals were carefully removed  from the 




Mortality  percentages  of  each  organism  at  each  concentration  were 
compared at 24, 48 and 96 hours with the control treatment using non‐
parametric  Kruskal‐Wallis  and  Mann‐Whitney  post  hoc  tests  with 
Bonferroni correction using PAST  (Hammer et al. 2001). Mortality data 
were  subjected  to  Probit  analysis  (US  EPA  Probit  Analysis  Program, 
v.1.5) in order to determine the median lethal concentration (LC50) at 24 
hours.  Survival  data were  analyzed with  a  Kaplan‐Meier  survival  test 
both  among  concentrations  within  species  and  among  species.  Non‐
parametric  log‐rank  tests  were  used  to  compare  survival  curves. 
































































































































































































































































































































































































We  observed  an  increase  in  mortality  with  time  and  with  Bti 
concentration.  There  were  differences  among  species  and 
developmental stages. During the first days after  inoculation (Figure 1), 
mortality  was  greater  for  nauplii  than  for  adults,  especially  in  A. 




Daphnia  cf.  pulex  and  adults  of  both  A.  americanus  and  T.  prasinus 
showed  no  significant  differences.  Interestingly,  mortality  in  C. 
sphaericus was significantly higher at the highest concentrations (C4 and 
C5)  at  all  intervals,  while  it  was  nil  at  control  and  the  lowest 
concentrations.   
  Based on LC50 values after 24 hours (Table 2), the most sensitive 
species was  C.  sphaericus.  Yet,  this  concentration  is  almost  twice  the 
maximum concentration tested in our experiment and exceeds the field 
dose.  Copepods were  the most  resistant  taxa,  and  adults were more 
sensitive  than  nauplii.  This was  contradictory  to  the  abovementioned 
result and may be related to the fact that LC50 was fitted to data that 












Fig.  1  Mortality  percentages  (±  SD)  of  planktonic  microcrustaceans  exposed  to  six  Bti 
concentrations  for  24,  48  and  96  hours  (seven  replicates).  Asterisks  indicate  significant 











time  and  Bti  concentration,  although  we  found  differences  among 
species  (Figure  2).  In  both  copepod  species,  the  number  of  nauplii 
decreased quickly (all died before day seven) and mortality accelerated 
at  increasing  concentrations  of  insecticide.  Contrary  to  nauplii,  adult 
copepods  differed  between  species:  survival  of  T.  prasinus  decreased 
sharply,  and  all  individuals  had  died  by  day  12  (including  control), 
whereas  survival  of  A.  americanus  decreased  slowly  and  many 
individuals  survived  the  experiment.  Both  developmental  stages  of  A. 




increased with  time  and Bti  concentration, but  at  least one  individual 
per  treatment  survived  the  experiment.  The  highest  survival  was 
detected in C. sphaericus, which also presented greater distances among 
















(Table  3). The  other  two  cladocerans  had  similarly  decreased  survival 
when  treated with Bti during  the  first days, but C.  reticulata numbers 
stabilized  later, while  D.  cf  pulex  numbers  continued  decreasing.  The 
survival curves of D. cf pulex showed strong overlap corresponding to a 
lack of significant differences among treatments, while the curves of C. 
reticulata  are  less  overlapped,  but  only  two  pairwise  comparisons 







  In  Figure  3  we  represent  the  control  and  the  5  mg  L‐1 
treatments  (the  test concentration closest  to  field dose)  for all species 
and  stages.  Chydorus  sphaericus  and  A.  americanus  presented  20% 




















C1 Aame  (n)** Aame  (n)**
CONCENTRATION
Table  3.  Pairwise  comparisons  among  Bti  concentrations  for  each  organism  according  to 





















  We  conclude  from  this  study  that,  as  currently  applied  in  our 
study area, treatment with Bti is unlikely to adversely impact non‐target, 
aquatic, zooplanktonic microcrustaceans. Since Bti is highly selective for 











to  levels never used  in the  field, would we expect to detect  increasing 
mortality of our  tested copepods and cladocerans. The  lowest  level at 
which  a  significantly  lethal  effect  was  observed  was  50 mg  L‐1  in  A. 
americanus nauplii at 24 hours. 
  One  important  aspect  of  our  study  is  that  we  followed 
development  of  the  exposure  over  a  longer  time  in  order  to  test  for 
chronic effects. Results  from this  long‐term exposure, however, should 
be  interpreted  with  caution  due  to  methodological  drawbacks.  For 
example, mortality in nauplii reached 100% in one week. However, since 
this  occurred  also  in  the  controls, we  cannot  rule  out  starvation  as  a 
possible  cause.  In  addition,  individuals were  acclimated  to  laboratory 
conditions  during  only  a  short  time,  and  possible  not  long  enough, 
especially  for  nauplii.  Another  cause  of  mortality  could  be  the  high 
density of individuals in the experimental wells. Although 1250 ind L‐1 is 




responses  to  toxic  stress  among  and  within  species.  We  compared 
effects  of  Bti  on  non‐standard  zooplankton  species  and  between 
different developmental stages (in the cases of two cyclopoids), groups 
that exhibited differences in sensitivity. This may be because species, or 
developmental  stages within  species, differ  in  functional  traits  such as 
behavior,  life  history  or  grazing  efficiency  (Barnett  et  al.  2007).  In 
general  terms,  planktonic  cladocerans  (e.g.  genera  Daphnia, 




column,  whereas  benthic  cladocerans  (e.g.  genera  Chydorus,  Alona, 
Pleuroxus) are scrapers and graze on periphytic algae, detritus or even 
outbreaks  of  aquatic  plants.  They  remain  close  to  substrates  or 
macrophyte  beds  (Alonso  1996).  Among  free‐swimming  cyclopoid 
copepods, the nauplii are considered herbivorous microfilterers, and the 
adults  are  predators  or  herbivorous  macrophages  (Dussart  1969; 
Margalef 1983).  
  Although we  found  a  higher mortality  in  nauplii  than  in  adult 
cyclopoids, we did not  find a clear distinction between cyclopoids and 
cladocerans.  Among  cladoceran  species,  there  were  differences 
between acute and chronic effects. For example,  the benthic grazer C. 
sphaericus was the most sensitive to Bti at 24 hours, but by the end of 
the  experiment  the  planktonic  filter  feeders  D.  cf.  pulex,  and  C. 
reticulata  suffered  the  highest  mortality  rates.  Chydorus  sphaericus 
remained motionless at  the bottom of  the wells, where  the Bti spores 
were  observed  to  settle.  After  some  time,  direct  light  reaching  the 
bottom of the wells may have reduced the efficiency of Bti. Both effects 
have been observed  in the field: Bti spores settle on the surficial  layers 
of  soil  (Younsten  et  al.  1992; Duchet  et  al.  2014),  and  light  radiation 
decreases its toxicity which is known to last a few days (Rydzanicz et al. 
2010). The more planktonic  species, and especially D.  cf. pulex,  swam 
constantly. The energy expense and  lack of resources may have caused 
their higher mortality. Very  few  laboratory experiments have  included 
different zooplankton species (e. g., Duchet et al. 2010a), and no other 
has used nauplii as experimental  targets. The differences we observed 





of  variability within  species may  come  from  the  fact  that  our  tested 
individuals were collected from natural populations. Our wells  included 
individuals  that,  despite  belonging  to  the  same  species  and 
developmental stage, could differ in their age, genetic background or in 
the number of  times  they had  reproduced, all of which may  influence 
their  physical  condition.  This  random  effect  would  install  substantial 
differences  among  individuals  but  also  among  treatments.  Many 
toxicological  studies  have  used  laboratory  strains,  which may  give  a 
more  homogeneous  response  (e.  g.,  Barata  et  al.  2001; Mano  et  al. 







In  addition,  individuals  came  from  three  different  ecosystems  with 
different  physico‐chemical  and  nutritional  conditions.  Surprisingly,  C. 
sphaericus,  the  most  sensitive  species,  and  A.  americanus,  the  least 
sensitive  species,  both  came  from  the  most  eutrophic  habitat.  A 
decrease  in effectiveness of Bti has been  related  to  turbid or polluted 
waters  (Boisvert  and  Boisvert  2000; Duchet  et  al.  2014).  If  there  is  a 





  Despite  the  high  variability  observed  among  our  tested 
organisms,  all  treatments  (including  the  controls)  produced  similar 
results  after  the  first  few  days,  leaving  groups  of  survivors  to  follow 
similar starvation‐mortality pattern. This means that, despite the effects 
observed  at  high  concentrations,  Bti  loses  potency  with  time.  In 
agreement  with  most  studies  on  non‐target  species  (Blaustein  and 
Chase 2007; Lagadic et al. 2014), we are quite certain that direct effects 
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In  an  island‐like  scenario,  restored  ponds  provide  an  ideal  framework 
from  which  to  extend  understanding  of  resilience  and  ecological 
succession (De Meester et al., 2005). The different restoration projects 
in La Devesa de El Saler resulted in a mosaic of aquatic habitats restored 
at  different  times.  This  opportunity  allowed  to  monitor  the 
environmental  and  community  changes  in  these  ponds,  especially  in 
those that were recently restored in 2007, the year this study began. In 
addition,  zooplankton  communities  (due  to  their  life  cycles  and 
adaptations)  can  be  good  models  for  assessing  the  success  of 
restoration  (Jenkins,  2003; Williams  et  al.,  2008;  Antón‐Pardo  et  al., 
2013).  
The  rapid  natural  recolonization  of  the  new  ponds  by 
zooplankton  species  in  the  first month  suggested  high  dispersal,  both 
temporal  (from  the propagule bank) or  spatial  (from nearby ponds  in 
the  region).  Although  the  presence  of  an  egg  or  seed  bank was  not 
taken  into consideration during  restoration, disregarding  the existence 
of a propagule egg bank can  lead  to population extinction and species 
loss (Grootjans et al., 2002; Brock et al., 2003). The early and successful 
colonization  of  the  newly  restored  ponds  indicated  a  very  likely 
influence of  a  remnant egg bank  from  the  former basin  that may not 
have been totally eliminated during the soil‐removal phase (Olmo et al., 
2012, 2016). The presence of many dispersal vectors in the area (strong 
winds,  high  variety  and  quantity  of  waterfowl  or  mammals  and  the 




resting forms was not directly studied  in this thesis, but  it  is supported 
by  a pleyade of  studies  (Caley  and  Schluter, 1997; Cáceres  and  Soluk, 
2002;  Figuerola  and  Green,  2002;  Vanschoenwinkel  et  al.,  2008; 
Incagnone et al., 2015). The pioneer species colonizing our ponds after 
restoration  and  after  each  flooding  event  were  those  with  quick 
hatching  response  and  short  developmental  times  such  as  rotifers  or 
nauplii of cyclopids, which agrees with other studies (Brendonck and De 
Meester,  2003;  Frisch  and  Green,  2007).  The  initial  bloom  of  these 
organisms  could  be  explained  by  the  absence  or  scarcity  of  large 
competitors  such  as  branchiopods.  These  macrofilterers  take  longer 
time  to  colonize  the  newly  restored  ponds  as  they  have  longer 
generation times (Jenkins and Buikema, 1998). 
According  to  classical  theory,  the  ecosystem’s  productivity, 
species  richness  and  the  stability  of  abiotic  factors  normally  increase 
between  initial phases after perturbation (after restoration  in our case) 
and  later  succession  (Odum, 1969). Our mosaic of ponds  is a dynamic 
system, whose  local  factors, whether biotic or abiotic, are not static  in 
space  nor  in  time  (i.  e. Olmo  et  al.,  2016).  These  changes  had  great 
influence  in  the  succession  of  zooplankton  during  the  4‐year  study. 
Along  this  study  period,  newly  restored  ponds  tended  to  converge  in 









and  an  increase  in  SRP with  age.  The  zooplankton  communities were 
also related to age‐specific changes. Many successional studies of ponds 
report  a positive  correlation between  faunal  taxon  richness  and pond 
age  (Badosa  et  al.,  2010;  Olmo  et  al.,  2012; Miguel‐Chinchilla  et  al., 
2014).  Early  succession  (at  the  beginning  of  hydroperiod),  short  term 
succession  (intrannual  or  seasonal)  and  long  term  succession  (inter 
annual)  demonstrated  an  early monopolization  of  rotifers  and  nauplii 
moving  towards  a  richer  and  more  heterogeneous  planktonic 
community where all groups were more equally represented, especially 
crustaceans. 
The  latter  appearance  of  cladocerans  a  few  months  after 
restoration allowed testing the Monopolization Hypothesis (De Meester 
et  al.,  2002)  in  two  newly  restored  ponds  from  the  moment  of 
population founding and during three years. Daphnia magna is a cyclical 
parthenogenic  species. As  a  consequence of  its  capacity  to  reproduce 
asexually, the number of clones in the pond before sexual reproduction 
is  a  good  indicator  of  the  number  of  individuals  that  colonized  the 
habitat and  settled  successfully, and  can be a proxy of  the number of 
founders (Louette et al., 2007). As expected in newly created ponds, we 
found  a  low  number  of  colonists  that  rapidly monopolized  the  pond 
resources,  inhibiting  the  establishment  of  later  immigrants.  However, 
due  to  the  low  number  of  founders,  the  consequent  inbreeding may 
have  favored  the  establishment  of  secondary  immigrants  in  further 
seasons, a process that has been empirically demonstrated  in the  field 




among  nearby  ponds,  thereby  confirming  for  the  first  time  the 
Monopolization  Hypothesis  (De  Meester  et  al.,  2002)  in  a  natural 
system.  
Once  an  animal  arrive  to  a  habitat  it  should  tolerate  the  local 
factors  to  establish  successfully  (Caley  and  Schluter,  1997).  The 
exclusiveness of the anostracan Tanymastix stagnalis in one pond could 
indicate  that  some  local  factors are  impeding  its  colonization  in other 
nearby  ponds.  The  combination  of  field  observations  and  laboratory 
experiments  revealed  that  conductivity was  the main  restricting  local 
factor,  which  is  in  agreement  with  other  studies  (Boix  et  al.,  2008; 
Waterkeyn et al., 2008; Antón‐Pardo and Armengol, 2012; Arukwe and 
Langeland,  2013).  The  anostracan  only  appeared  in  the  field  at 




possibly  precluded  its  expansion  in  the  area.  Observations  on 
experimental  individuals  confirmed  the  importance  of  habitat 
unpredictability  in  their  life  history  strategies,  as  they  hatched  early, 
matured  rapidly  and  produced  a  high  number  of  cysts,  as  previously 
described  (Mura,  1991;  Brendonck,  1996;  Cancela  Da  Fonseca  et  al., 






One  of  the most  important  local  factors  in  the  structuring  of 
zooplankton  communities  is  the  number  and  duration  of  hydroperiod 
(Wellborn et al., 1996; Fahd et al., 2000; Boix et al., 2001). In agreement 
with  other  studies  (Schneider  and  Frost,  1996;  Antón‐Pardo  and 
Armengol, 2010; Antón‐Pardo et al., 2015), taxon richness  increased  in 
our ponds with duration of habitat suitability. The delicate hydrological 
regimes  of  dune  slacks,  dependent  on  rainfall,  will make  our  ponds 
exceptionally  susceptible  to  the  predicted  global  change  scenarios 
(Bailey‐Watts  et  al.,  2000;  Brönmark  and  Hannson,  2005,  Sala  et  al., 
2000). These scenarios predict that the lack of rain in the Mediterranean 
Basin will reduce the hydroperiod and will accelerate silting and invasion 
by  terrestrial plants  (Grillas et al., 2004), even  some water bodies will 
disappear (Álvarez‐Cobelas et al., 2005). Global change models  in dune 
slacks predict more extreme fluctuations of the water table that may fall 
by  up  to  1m  by  2080  and  longer  periods  of  droughts  (Clarke  and 
Ayutthaya, 2007; Houston, 2008). Even  in our brief  study, wet periods 
became  shorter  and  intermittent,  and  drought  periods  longer  and 
harsher. At  the  time of writing  (February 2016), May of 2011 was  the 
last time when most of the ponds were filled with rain and developed an 
active  zooplankton population  in  the water column. These  trends may 
erode  the  propagule  bank,  triggering  the  local  extinction  of  some 
aquatic  species  (Vanschoenwinkel  et  al.,  2008).  The  conservation  of 
humid  dune  slacks  and  their  biodiversity  requires  either  natural 





Finally,  we  can  conclude  that  the  application  of  Bacillus 
thuringiensis  var.  israelensis  against  Nematocera  larvae  is  not  an 
important threat over non‐targeted zooplankton. The microcrustaceans 
selected  for  our  tests  are  cosmopolitan  and  abundant  in  temporary 
ponds  and  therefore,  alterations  on  these  populations  could  have 
relevant  consequences  at  the  community  level.  Several  studies  have 






for  future  restoration  projects:  1)  the  propagule  bank  should  not  be 
rejected,  as  the maintenance  of  the  prior  propagule  bank  (seeds  and 
zooplankton resting forms) can fasten the return to the original habitat. 
In addition 2) we believe that stepwise restoration resulting in ponds of 




to  nearby  ponds  with  studied  suitable  conditions.  In  future  flooding 
events our newly  restored ponds can harbor mosquito population and 
therefore,  they  could  be  target  of  Bti  treatment.  In  any  case,  4) we 
strongly recommend  following the operational conditions of use which 
are known  to be harmless  to  zooplankton communities. Finally, 5)  the 




ponds  and  others  in  the  area  that  remain  silted.  In  all  cases,  future 
restoration and management should promote a wide range of wetland 
types, maintaining the temporal water regime and, therefore, the  large 
biodiversity  associated  with  temporary  ponds  in  the  coastal 
Mediterranean basin. 
Despite  the  knowledge  achieved  in  this  thesis,  some questions 
remain unsolved, for example, why non‐diapausing cyclopoid copepods 




accumulation  in deeper soil  layers. More  importantly,  further  research 







1. Newly  restored  ponds  are  readily  colonized  by  zooplankton 
species in only 15 days. This indicates good dispersal capabilities 
and high colonization rates in zooplankters. Most of the pioneer 
species  were  already  present  in  other  ponds  in  the  vicinity, 
suggestive of unlimited dispersal in the area. Conversely, species 





in  some ponds may  imply  the presence of a  remnant egg bank 
that may not have been totally eliminated during restoration. 








5. The  initial  period  of  community  assemblage  after  inundation 
represented  the moment when most species emerged. Pioneer 
communities  after  restoration  and  after  each  inundation were 
dominated by organisms with shortest developmental times and 
quick hatching responses: rotifers and nauplii of cyclopoids.   
6. The  recovery  of  zooplankton  communities  can  be  achieved  in 




and  at  longer  term  (4‐years)  showed  significantly  differences 
among our ponds related to their restoration age. The common 
observed  pattern  at  both  scales  was  a  change  in  the  rotifer‐




Therefore,  the  richness  of  crustaceans  has  been  proved  as  a 
good indicator for the maturity of zooplankton communities. 
8. Old  ponds  always  presented  high  richness  and more  complex 
and  heterogenic  communities  where  all  zooplankton  groups 
were more equally represented.  In recently restored ponds, the 
first  year of existence was  significantly different  from  the  later 
ones, when they started to resemble older ponds in the area. 
9. The  reproductive  mode  of  the  cladoceran  Daphnia  magna 
allowed  to  characterize  of  the  population  genetic  dynamics 
during  three years  into  three stages:  foundation, establishment 
and consolidation. 
10. During  foundation,  a  low  number  of  clones  monopolized 
resources. Later on, secondary immigrants established, probably 




and  presented  a  fast  life  cycle,  which  could  be  related  to 
environmental unpredictability. 
12. The  most  determinant  ecological  constrain  of  T.  stagnalis  is 
conductivity. This  species was not  able  to hatch and  survive  in 
those  ponds  with  high  conductivity;  which  may  explain  its 
absence in the recently restored ponds.  
13. Population  density  of  T.  stagnalis  increased with  chlorophyll  a 




14. Transplant  experiments  of  eggs  and  adults  in  the  laboratory 
corroborated  field  observations,  where  high  conductivity 
reduced hatchability, survival and reproductive potential.  
15. The effect of the biocide Bacillus thuringiensis var. israelensis on 
non‐target  zooplankton  species  was  only  significant  at  doses 
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Appendix  I.  Species  list  containing  the  relative  abundance  and  the 
occurrence  in the six newly restored ponds (in bold), the occurrence  in 
the  eight  reference  sites  (abundances  not  shown)  and  the  total 
occurrence.  
 
Appendix  II.  Each  card  contains  a photo with  the  shape  of  pond,  the 
local  and  used  name,  restoration  year,  area,  perimeter,  coordinates, 
helophyte  cover  on  the  first  (2007)  and  the  last  year  (2011),  or  the 
presence  of  macrophytes,  fish  or  waterfowl.  We  also  identify  those 
chapters where each specific pond was studied. Finally, two graphs with 
the  values  of  the  eight  limnological  variables measured monthly  are 
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